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Abstract  
Environmental risk assessment of chemical substances produced or imported in amounts higher 
than 10 tons/year require a short term toxicity test on fish. This master thesis analyses whether it 
is possible to use in vitro data from experiments with fish cell lines as a regulatory tool in the 
aquatic risk assessment. The thesis thus seeks to answer the following question:  
 
How can alternative methods like in vitro experiments supplement or replace the current in vivo 
methods, and if so how can they be integrated in the ecotoxicological risk assessment methods 
in REACH? 
 
Since environmental regulation is based on natural science it is important to reach a scientific 
consensus regarding whether or not in vitro methods are suitable for ecotoxicological risk 
assessment. I have produced experimental data using in vitro methods in an ecotoxicological 
setting in order to discuss this issue from an empirical angle. In order to test an in vitro assay 
two fish cell lines from carp, namely Cyprinus carpio brain (CCB) and Epithelioma papulosum 
cyprini (EPC) were exposed to the inorganic compound potassium dichromate and the organic 
compound acrylamide. The cytotoxicity was observed with the MTT viability assay. The EC50 
values obtained in the experiment were compared to LC50 values for Cyprinus carpio (C. 
carpio) found in the literature. The experiments were divided in a short term toxicity test (24 h) 
and a time-experiment (96 h) where measurements were taken every 24 hours.  
 
My results indicated no signs of correlation between in vitro data and in vivo data, which is in 
accordance with some other authors. Fish cell lines were more sensitive to potassium 
dichromate than fish, but for acrylamide the opposite was observed. Because the obtained 
experimental data is conflicting it is only possible to conclude that it is difficult to draw general 
conclusions on that issue. However there are some advantages with in vitro assays that should 
not be overlooked. They are cost effective, produce less waste and are able to screen a large 
amount of chemicals in a short time.  
 
Based on these assumptions it can be concluded that in vitro methods do have serious 
limitations, that need further investigation, but as a screening tool for the tonnage band 1-10 
tons/year it could be useful due to its ability to handle many contaminants in a short time. 
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Therefore in vitro methods should be supplemented by the “Threshold approach” method, which 
focus on test with algae and daphnia, because they are often reported to be more sensitive than 
fish.  
 
In addition to the scientific possibilities it is important that the legislative foundation for 
implementation of in vitro methods in REACH is present. The second analysis of this thesis 
concerns whether it is possible to implement in vitro methods in REACH. Furthermore the 
analysis includes a qualitative scientific interview. This aspect is important in regard to the 
evaluation of the usefulness of a regulatory tool.  
 
This thesis concludes that there needs to be consensus among the scientific researchers before in 
vitro methods can be implemented in the aquatic risk assessment. Due to in vitro methods 
acceptance in the human health risk assessment of chemicals, there should be no regulatory 
obstacles to implement in vitro methods in environmental risk assessment of chemicals. 
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Forord 
Denne rapport udgør mit afsluttende speciale i miljøbiologi og teknologisk- 
samfundsvidenskabelig planlægning (tek-sam), under toningsprogrammet Miljørisikovurdering, 
ved Roskilde Universitet (RUC). Specialet er udarbejdet på Institut for Miljø, Samfund og 
Rumlig Forandring (ENSPAC) i perioden august 2010 - august 2011. Jeg har desuden været 
gæstestuderende på DTU Food fra februar – maj 2011, hvor jeg har lavet en del af mine forsøg. 
Dertil skal Michael Engelbrecht Nielsen og Natalia Ivonne Vera Jiménez have stor tak for lån af 
laboratoriefaciliteter, fiskeceller og ikke mindst råd og vejledning. En meget stor tak til mine to 
vejledere for engagement, nysgerrighed, tålmodighed og ikke mindst råd, vejledning og 
konstruktiv kritik igennem hele processen. Fra miljøbiologi lektor Annemette Palmqvist og fra 
tek-sam lektor Jette Rank. I laboratoriet har jeg fået utrættelig hjælp af laborant Klara Jensen. En 
særlig tak til Henrik Tyle, for at lade sig interviewe midt i hans sommerferie. Derudover en stor 
tak til specialepigerne på DTU, Asbjørn, Johannes, Amalie, Kristina og Rasmus for hjælp med 
statistik, konstruktiv kritik og støtte og opbakning under min specialeskrivning.  
 
Marie Helms Rasmussen 
29. August 2011 
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1. Introduktion 
 
De første, der benyttede fiskecellelinjer til økotoksikologisk forskning var Rachlin & Perlmutter 
(1968). De målte den toksiske effekt af zink på FHM-celler, der stammer fra elritsen (fathead 
minnow) og sammenlignede LC50 værdierne med dem for en hel fisk. I midten af 1980´erne 
blev brugen af fiskeceller til brug ved screening af cytotoksiske effekter mere bredt accepteret 
(Segner, 1998). Oprindelig blev fiskecellelinjer udviklet til at studere virus i fisk (Wolf & 
Quimby, 1969). 
 
Siden 1968 er der udført en del forskning på området, og i det hele taget er der sket en masse på 
den globale kemikaliescene. Et stort skridt var, da den Europæiske Unions kemikalieforordning 
Registration, Evaluation and Authorisation of Chemicals (REACH) trådte i kraft den 1. juli 
2007. REACH stiller krav om, at alle kemiske stoffer skal risikovurderes (Kommissionen, 
2001), hvilket medfører en reevaluering af op til 30.000 eksisterende kemiske stoffer (Combes 
et al., 2003). Det er klart, at dette krav vil medføre stor efterspørgsel på toksikologiske data, og 
heraf også et behov for nye testmetoder, da et af formålene med REACH er at nedbringe antallet 
af forsøgsdyr (Kommissionen, 2001). Som konsekvens heraf er European Centre for the 
Validation of Alternative Methods (ECVAM) blevet oprettet med det formål at forske, men også 
at vurdere og i sidste instans godkende nye alternative metoder, som for eksempel in vitro 
metoder.  
 
Siden, Rachlin & Perlmutter (1968) første gang benyttede fiskecellelinjer til et økotoksikologisk 
formål, er der lavet forsøg med mange forskellige cellelinjer, kemikalier og in vitro metoder. Et 
eksempel herpå er vurdering af blys toksiske effekt på RTG-2 celler, der stammer fra gonader på 
regnbueørreden (Oncohynchus mykiss). Konklusionen på dette studium var, at RTG-2 celler var 
egnede til at bestemme blys toksiske effekt (Marion & Denizeau, 1983). Et andet studie har 
undersøgt 12 forskellige tensiders (overfladeaktive stoffer) cytotoksiske effekter på gælleceller 
fra regnbueørreden (Oncohynchus mykiss) og sammenlignet dem med in vivo data. Forfatterne 
fandt en korrelation på r
2 
= 0,75 og en hældning = 0,97, hvilket indikerer, at EC50 værdierne for 
in vitro og in vivo forsøget ligger tæt på hinanden (Sandbacka et al., 2000). Bols et al. (1985) 
fandt derimod, at sammenhængen mellem in vitro data og in vivo data var ringe. De testede 
cytotoksiciteten af 12 forskellige kemiske stoffer på RTG-2 celler, og sammenlignede dem med 
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in vivo data. For stoffet anilin fandtes en EC50 (celler) = 28,4 mmol og en LC50 (fisk) = 389 
mmol.  
 
ECVAM, der skal godkende nye risikovurderingsmetoder har en strengere godkendelsesproces 
for nye in vitro metoder end for nye in vivo metoder. Begrundelsen for dette er, at relevansen af 
data fra in vivo forsøg er større end fra in vitro forsøg, fordi man ikke uden videre kan 
ekstrapolere effekter på en dyrket cellelinje til effekter på dyr eller mennesker. På den anden 
side er der argumenter for, at in vitro forsøg er bedre egnet i reguleringen af kemikalier end in 
vivo forsøg. Faktum er, at der endnu ikke er nogen in vitro metoder indenfor den 
økotoksikologiske risikovurdering, der er blevet godkendt af ECVAM til brug i 
miljørisikovurderingen af kemiske stoffer (ECHA, 2011a).  
 
Formålet med dette speciale er at undersøge hvordan in vitro metoder, samt andre alternativer, 
kan implementeres i miljørisikovurderingen af kemikalier med henblik på at reducere antallet af 
dyreforsøg. Idéen med at bruge in vitro tests som supplement eller ligefrem erstatning af in vivo 
tests er ikke ny, men anvendeligheden bliver stadig diskuteret (Combes et al., 2003; Isooma et 
al., 1994, Pfaller et al., 2001 mfl.). Nogle af de fordele, der bliver fremhævet ved in vitro forsøg, 
er, at de kan screene mange kemikalier for cytotoksiske effekter på kort tid, er 
omkostningseffektive og genererer mindre giftigt affald (Schirmer, 2006). Med afsæt i egne 
eksperimentelle observationer, med fiskecellelinjerne Cyprinus carpio barin (CCB) og 
Epithelioma papulosum cyprini (EPC) som modelorganismer i økotoksikologiske forsøg, vil jeg 
undersøge mulighederne for at implementere brugen af fiskeceller på europæisk plan, i EU´s 
kemikalielovgivning. Udgangspunktet er kemikalieforordningen REACH, som i kraft af ordet 
”forordning” er direkte gældende i alle den europæiske unions medlemslande, herunder 
Danmark. Tilgangen er at bruge mine egne eksperimentelle observationer, som afsæt til en 
diskussion omkring det fornuftige i at anvende fiskeceller (og andre alternativer som QSAR 
modeller og tests med embryoner) som et redskab i den økotoksikologiske risikovurdering.  
 
Formålet med eksperimenterne er at undersøge, om MTT metoden kan anvendes til 
bestemmelse af et kemikalies toksiske effekt på fisk. MTT metoden er baseret på måling af 
reduktion af aktivitet i cellens mitokondrier (Tan et al., 2008). Dette gøres ved at gennemføre 
forsøg, hvor kaliumdikromats og acrylamids effekt på de to cellelinjer CCB og EPC undersøges. 
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Herefter sammenlignes resultatet med litteraturdata for forsøg udført med de samme stoffer på 
karpefisken Cyprinus carpio. Dette gøres for at undersøge om in vitro metoder er et potentielt 
alternativ til de nuværende risikovurderingsmetoder. I den nuværende risikovurdering af 
kemikaliers effekter på det akvatiske miljø er den mest anvendte metode en akut toksicitetstest 
for fisk (OECD, 1992a). Når et kemikalie produceres eller importeres i mængder > 10 tons/år 
skal de, ifølge REACH-forordningen, testes på fisk. Da det er denne test, jeg søger at finde et 
alternativ til, undersøges det om in vitro forsøg med fiskecellelinjer kan bruges som en 
screening af kemikalier, der produceres eller anvendes i mængder > 10 tons/år.  
 
Ovenstående problematisering af emnet fører til følgende problemformulering: 
 
Hvordan kan alternative metoder, som in vitro forsøg, supplere eller erstatte de nuværende in 
vivo metoder, og hvordan kan de i givet fald integreres i de økotoksikologiske 
risikovurderingsmetoder i REACH-forordningen? 
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2.  Overordnede metodeovervejelser 
 
Formålet med dette kapitel er at redegøre for de overvejelser jeg har gjort i forbindelse med 
udformningen af mit speciale. I det følgende vil den overordnede fremgangsmåde til specialet 
blive beskrevet efterfulgt af en beskrivelse af de litteraturstudier, der er udført i forbindelse 
hermed. Til sidst følger en gennemgang af de forskellige kapitler, som har til formål at give 
læseren overblik over specialets struktur. 
 
Specialet er funderet omkring to dele. En del med egne eksperimentelle observationer, der 
udover at være en naturlig del af et miljøbiologisk speciale, giver mig et stærkere grundlag at 
diskutere problemstillingen, omkring in vitro metoder i den økotoksikologiske risikovurdering, 
på. Den anden del er orienteret imod regulering, og søger at afdække mulighederne for, og 
analysere konsekvenserne af, at godkende in vitro metoder med fiskecellelinjer til 
miljørisikovurderingen af kemikalier. 
 
2.1 Det økotoksikologiske studie 
Det økotoksikologiske studie har til formål at vurdere om fiskeceller kan være en mulig 
erstatning for, eller måske snarere et supplerende redskab til, brugen af fisk som 
forsøgsorganisme i de akvatiske risikovurderingsmetoder i REACH. Der er udført et klassisk 
toksicitets forsøg, hvor to fiskecellelinjer eksponeres for acrylamid (C3H5O7) og kaliumdikromat 
(K2Cr2O7), i forskellige koncentrationer, hvorefter levedygtigheden, bestemmes. Der er valgt to 
forskellige permanente fiskecellelinjer, som repræsenterer to forskellige vævsdele fra karpen 
Cyprinus carpio, der er en udbredt test organisme indenfor akvatisk risikovurdering, og desuden 
anbefalet i den akutte toksicitets test for fisk ”Fish, Acute Toxicity Test” (OECD, 1992a). De 
valgte fiskecellelinjer er Epithelioma papulosum cyprini (EPC), der er epitelceller og Cyprinus 
carpio brain (CCB), som er celler fra karpens hjerne. Forsøget udføres ved brug af en 
analysemetode, der kaldes MTT. Valget af MTT analysen som eksperimentel metode bygger på 
litteraturstudier af tidligere vellykkede forsøg med denne, som eksempel se Tan et al. (2008).  
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2.1.1 Valg af testkemikalier 
Valget af test kemikalier til de økotoksikologiske forsøg er faldet på kaliumdikromat og 
acrylamid. Disse kemiske stoffer er valgt på grund af deres specifikke toksiske egenskaber, og 
deres udbredte globale brug. Desuden er begge stoffer velbeskrevne i litteraturen hvilket 
betyder, at der er en stor mængde data at sammenligne de fremkomne resultater med. Yderligere 
er både kaliumdikromat og acrylamid reguleret under REACH, og står på kandidatlisten, som er 
REACH´s liste over kemiske stoffer, der har potentiale til at blive forbudt (ECHA, 2011b). Da 
jeg undersøger alternativer til de traditionelle risikovurderingsmetoder i REACH er det et 
bevidst valg, at testkemikalierne reguleres under REACH.  
 
Kaliumdikromat er inorganisk og acrylamid er et organisk stof. Det er også bevidst, at de 
kemiske stoffer tilhører to forskellige stofgrupper, da det giver et mere fyldestgørende billede af 
metodens relevans, i det den eventuelt ville kunne begrænses til bestemte stofgrupper. Der er 
også forskel i de to kemiske stoffers toksicitet overfor dyr, planter og andre organismer, der 
lever i miljøet. Kaliumdikromat er akut toksisk for miljøet til forskel fra acrylamid, der ikke 
umiddelbart er toksisk for miljøet (ECHA, 2009 og 2010). De to kemiske stoffers forskel i 
toksicitet overfor miljøet tilføjer endnu et relevant aspekt, idet det kan undersøges om MTT 
metoden egner sig bedst til kemiske stoffer, der er giftige for miljøet eller kemiske stoffer, der 
ikke umiddelbart er giftige for miljøet. Rent praktisk er det valgt, at begge kemiske stoffer skulle 
være vandopløselige, idet de derved er nemme at lave eksponerings opløsninger af.  
 
2.2 Den reguleringsmæssige analyse 
I den anden analyse, der tager udgangspunkt i de eksperimentelle observationer, gives en 
vurdering af om de fremkomne resultater er af en sådan kvalitet, at de kan bruges som argument 
for, om fiskeceller vil være et nyttigt redskab i de akvatiske risikovurderingsmetoder. De 
eksperimentelle observationer udgør dog ikke alene grundlaget for vurderingen, men også 
litteraturstudier omhandlende andre forskeres resultater og erfaringer med in vitro metoder, som 
Schirmer (2006), Bols et al. (1985) og Sandbacka et al. (2000) vil blive inddraget. Andre 
alternativer til den eksisterende miljørisikovurdering, som forsøg med embryoner, forsøg med 
alger og dafnier og computermodeller (for eksempel QSAR´s) vil desuden blive diskuteret. 
Analysens formål er at besvare problemformuleringen i en reguleringsmæssig sammenhæng, og 
diskutere de forskellige alternativer til de nuværende miljørisikovurderings metoder. 
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2.3 Litteraturstudier 
Formålet med litteratursøgningen har været at få et overblik over den igangværende forskning 
på området. Den anvendte litteratur er overvejende videnskabelige artikler, der primært er 
fundet i databaserne ISI Web of Knowledge og SCOPUS.  I databaserne er artiklerne fundet ved 
at søge på kombinationer af relevante emneord, eller der er søgt specifikt på artikler, som er 
refereret til i allerede fundne artikler. Søgningen har ikke været systematisk, da der ikke er 
foretaget en egentlig litteraturanalyse, men er foretaget sporadisk efter behov. Derudover er der 
søgt en del informationer i vejledninger og rapporter fra to vigtige aktører i den Europæiske 
Unions kemikaliepolitik: ECHA
1
, som er Det Europæiske Kemikalieagentur og ECVAM
2
, som 
er Det Europæiske Center for Godkendelse af Alternative metoder. Desuden er REACH-
forordningen anvendt som lovtekst.  
 
2.4 Interview 
Jeg har udført et kvalitativt forskningsinterview med biolog Henrik Tyle, der er ansat i 
Miljøstyrelsen. Derudover er han koordinator for OECD Guidelines i Danmark og medlem af 
ECHA´s bestyrelse. Før interviewet blev der udformet en interviewguide (se appendiks C), som 
var vejledende, men ikke styrende under interviewet. Hovedstrukturen i interviewet var, at jeg 
styrede interviewet hen på bestemte emner, men uden at stille en række på forhånd bestemte 
spørgsmål. På den måde var der åbenhed overfor interviewpersonen, samtidig med, at 
interviewet blev styret mod den relevante problemstilling (Kvale, 1997). 
 
Interviewet er ikke transskriberet, men et resumé er gengivet i appendiks D. Resuméet blev 
nedskrevet efter interviewet, og sendt til Henrik Tyle, der har godkendt det til brug i dette 
speciale.  
 
2.5 Specialets struktur 
Kapitel 1 er det indledende kapitel, der har til formål at indføre læseren i emnet, og give et 
overblik over den igangværende forskning på området.  
                                                 
1
 http://echa.europa.eu/  
2
 http://ecvam.jrc.ec.europa.eu/ 
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Kapitel 2 beskriver de overordnede metodeovervejelser, som jeg har gjort mig i forbindelse med 
specialet. 
 
Kapitel 3 er et baggrundskapitel, der skal fungere som en introduktion til REACH, og beskrive 
hvilke data, der kræves på hvilke volumen niveauer.  
 
Kapitel 4 omhandler det økotoksikologiske studie, og er skrevet på engelsk som et udkast til en 
videnskabelig artikel, da den oprindeligt var tænkt som et artikeludkast. Resultaterne viste sig 
desværre ikke at være reproducerbare, hvorfor artikeludkastet blev droppet.  Artikelformen er 
bibeholdt, da jeg synes det er en overskuelig måde at vise og diskutere eksperimentelle resultater 
på. Artiklen indeholder en kort indledning til eksperimenterne, fremgangsmåden for forsøget, 
præsentation og analyse af de fremkomne resultater. Resultaterne diskuteres og sammenlignes 
med EC50 værdier for fisk og andre fiskecellelinjer. En diskussion af MTT anvendelighed er 
placeret i kapitel 5. 
 
Kapitel 5 omhandler den reguleringsmæssige analyse og er delt op i to dele. Den første del 
indeholder en kritik af den akutte fisketest, hvorefter de forskellige alternativer til den beskrives 
og diskuteres. I den anden del fokuseres der på implementeringen af de forskellige alternativer.  
 
Kapitel 6 er konklusionen, der opsummerer specialets resultater. 
 
Specialets struktur er for overskuelighedens skyld skitseret i nedenstående ( 
figur 1).  
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Figur 1: Skematisk oversigt over specialets struktur. 
Overordnede metodeovervejelser: Det økotoksikologiske 
studie, den reguleringsmæssige analyse, specialets struktur 
 
Problemformulering: Hvordan kan alternative metoder, som in vitro 
forsøg, supplere eller erstatte de nuværende in vivo metoder, og 
hvordan kan de i givet fald integreres i de økotoksikologiske 
risikovurderingsmetoder i REACH-forordningen? 
 
Risikovurdering a kemikalier i EU: REACH, 
risikovurdering 
Fish cells – a possible role in the aquatic risk 
assessment in EU? 
Introduction to subject 
Materials and methods 
Presentation of results 
Discussion of results  
Den reguleringsmæssige analyse: 
Computermodeller 
In vitro metoder 
Forsøg med alger og dafnier  
Reduktion af antallet af fisk 
Datadeling 
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3. Risikovurdering af kemikalier i EU 
 
Dette kapitel giver en generel introduktion til hvordan kemiske stoffer miljørisikovurderes i 
REACH. Kapitlet vil senere blive brugt til at analysere og diskutere på hvilket volumenniveauer 
de forskellige alternativer, til de eksisterende risikovurderingsmetoder, kan benyttes i REACH. 
3.1 Risikovurdering af miljøfremmede stoffer i EU 
Miljøfremmede stoffer i EU risikovurderes i henhold til den fælles europæiske 
kemikalieforordning REACH. At det er en forordning betyder, at den er umiddelbart gældende i 
alle medlemslande og ikke først skal implementeres i den nationale lovgivning i hvert enkelt 
medlemsland. Risikovurderingen af miljøfremmede stoffer består grundlæggende af fem 
forskellige trin, som illustreret i  
figur 2.  
 
 
 
Figur 2 er modificeret efter Newman & Unger (2003) og illustrerer de fem vigtigste trin i 
risikovurderingsprocessen. Det første trin er at identificere risikoen ved brug af eksisterende information. Dernæst 
følger en evaluering af dosis-repons forholdene for det relevante kemikalie samt en vurdering af 
eksponeringsvejene. Disse informationer integreres i en karakterisering af risikoen. Det sidste trin er at videregive 
informationerne til den myndighed, der forvalter risikoen. Denne tager stilling til om risikoen skal reduceres, 
accepteres eller om, der skal ske yderlige datafremlæggelse (Newman & Unger, 2003).   
Identifikation af risikoen 
Evaluering af dosis-respons 
forhold 
Vurdering af eksponeringsvejene 
Karakterisering af risikoen 
Forvaltning af risikoen 
 Reducere risikoen 
 Fremskaffelse af mere data 
 Acceptere risikoen 
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De fire først trin i miljørisikovurderingen beskrives nærmere i nedenstående. Beskrivelsen tager 
udgangspunkt i Technical Guidance Document on Risk Assessment (TGD) (EC, 1998), der er 
udgivet af EU-kommissionen. 
3.1.1 Trin 1: Fareidentifikation 
Fareidentifikationen er det første skridt i risikovurderingen, som har til formål at danne et 
førstehåndsindtryk af det kemiske stofs iboende egenskaber, som kemisk-fysiske data, 
nedbrydelighed
3
 og bioakkumulering
4
. Hertil benyttes primært eksisterende information. De 
fysisk-kemiske data giver tilsammen et billede af stoffets sandsynlige skæbneveje i miljøet. 
 
3.1.2 Trin 2 og 3: Farevurdering 
En farevurdering består af to dele: en effekt- og en eksponeringsvurdering. Effektvurderingen 
udføres på baggrund af økotoksikologiske forsøg, og udmunder i en effektkoncentration, som 
oftest er en EC50 eller en LC50. Denne anvendes til at beregne Predicted No-Effect 
Concentration (PNEC), der er den koncentration, hvor det ikke forventes at se effekter på den 
testede organisme.  
 
     
                           
                 
 (1) 
 
Usikkerhedsfaktoren bruges til at kompensere for den ekstrapolering, der udføres fra for 
eksempel laboratorium til miljø og fra få arter til alle arter. Størrelsen på usikkerhedsfaktoren 
ligger imellem 1 og 1000 i akvatisk risikovurdering, og afhænger af hvilke og hvor mange data, 
der er tilgængelige. 
 
Eksponeringsvurderingen kan enten måles i miljøet, hvilket giver en målt miljøkoncentration 
(MEC: Measured Environmental Concentration), eller estimeres (PEC: Predicted Environmental 
Concentration) på baggrund af skæbneberegninger baseret på fysisk-kemiske data og 
producerede mængder af det kemiske stof.  
                                                 
3
 Nedbrydeligheden for et kemisk stof fortæller noget om hvor lang tid det tager før et stof er nedbrudt i miljøet. 
Stoffet kan for eksempel nedbrydes til metabolitter, der kan være mere giftige end selve stoffet. 
4
 Bioakkumulering er når miljøgifte ophobes i levende organismer, hvilket de gør, når en organisme optager mere 
af et kemisk stof end den udskiller.   
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3.1.3 Trin 4: Risikokarakterisering 
Risikokarakterisering er en funktion af effekt og eksponering, der udtrykkes som en 
risikokvotient (RQ): 
 
   
       
    
 (2) 
 
Hvis RQ ≥ 1 udgør det kemiske stof en risiko for miljøet, idet koncentrationen i miljøet er på et 
niveau, hvor man vil forvente at se effekter på organismer. Er RQ < 1 vurderes det kemiske stof 
ikke at udgøre en risiko for miljøet.  
 
3.2 Økotoksikologiens placering i REACH?  
Kemikalier der produceres eller importeres til EU, i mængder større end et ton, skal registreres 
og godkendes før det må frigives til markedet. Der er forskellige datakrav afhængig af hvor stor 
en mængde stoffet produceres eller importeres i. Stoffer der importeres eller produceres i 
mængder på under et ton skal ikke risikovurderes og godkendes. Der er en række basis krav for 
stoffer i kategorien 1-10 tons/år, der skal forefindes og gælder for alle mængder. Niveauerne i 
mængden af kemikalier er således: 1-10 tons/år, 10-100 tons/år, 100-1000 tons/år og < 1000 
tons/år (Kommissionen, 2006).  
 
Når et kemikalie skal godkendes i EU er der tre hovedkategorier, der skal foreligge oplysninger 
om: fysisk-kemiske egenskaber, toksikologiske egenskaber og økotoksikologiske egenskaber. 
Alle stoffer der producers eller importeres i mængder over 1 ton/år skal testes, og der skal 
udformes en kemikaliesikkerhedsrapport, som den producerende virksomhed har ansvaret for 
(Kommissionen, 2006). De fysisk-kemiske egenskaber er for eksempel vandopløselighed, fryse-
, smelte- og kogepunkt. Eksempler på toksikologiske egenskaber er hudirritation og 
genotoksicitet, der begge testes ved brug af in vitro metoder. 
 
De økotoksikologiske egenskaber, der skal være dokumenteret for et kemikalie, før det kan 
godkendes, uddybes nærmere i nedenstående. REACH har ingen krav om hvilken metode, der 
skal anvendes til at fremskaffe data. OECD har lavet en lang række internationalt anerkendte 
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guidelines, der dækker stort set alle datakrav i REACH, hvorfor jeg har valgt at referere til 
OECD Guidelines i nedenstående.  
 
3.2.1 1-10 tons/år 
Kemikalier, der produceres eller importeres i EU i mængder på 1-10 tons/år skal leve op til en 
række basisdatakrav. Disse er giftighed for vandmiljøet, der testes på invertebrater
5
, helst 
dafnier (OECD, 2004a) og den væksthæmmende virkning på vandplanter, helst alger (OECD, 
2006a). Derudover testes stoffets hurtige nedbrydelighed i vandmiljøet, hvor der kan vælges 
imellem seks forskellige metoder (OECD, 1992c).  
 
3.2.2 10- 100 tons/år 
På dette niveau er der krav om de samme tests som ved volumener på 1-10 tons/år, foruden 
yderligere datakrav. På dette volumenniveau stilles der krav om korttids-toksicitetstest på fisk, 
dog ikke hvis stoffet er tungtopløseligt i vand (OECD, 1992a). Hvis stoffet er tungtopløseligt i 
vand bør der i stedet foretages en langtidstoksicitetstest på fisk (OECD, 1984a). Testning for 
hæmning af respiration i aktiveret slam er en test der yderligere er påkrævet (OECD, 1984d), 
med mindre, kemikaliet er tungtopløseligt eller, at der ikke forventes at ske emission til 
spildevandsbehandlingsanlægget.  
 
3.2.3 100-1000 tons/år 
Ved dette volumen af kemikalier skal der foreligge data fra langtidstoksicitetstest på 
invertebrater, helst dafnier, (OECD, 1998a) og på fisk (OECD, 1984a). Desuden skal der 
foreligge testdata fra studier af fisk i de tidligere livsstadier (OECD, 1992b), korttids-
toksicitetstest på fiskeembryoner (OECD, 1998b) eller en væksttest på fiskeyngel (OECD, 
2000). Her er der yderligere krav om test af det terrestriske miljø: korttids-toksicitetstest af 
invertebrater (OECD, 1984c) og korttids-toksicitetstest af planter (OECD, 2006b).  
                                                 
5
 Invertebrater er hvirvelløse dyr; dyr uden rygsølje.  
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3.2.4 >1000 tons/år 
På det højeste volumen niveau er det ikke nogen videre nye krav til testning af kemikaliers 
effekter på det akvatiske miljø, i forhold til kravene for mængder på 100-1000 tons/år, men 
langtidstoksicitetstest indføres som krav for en række terrestriske organismer. Disse er fugle 
(OECD, 1984b), planter og organismer, som lever i jorden (OECD, 2004b). 
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4. Fish cell lines – a possible role in the aquatic risk assessment in 
EU 
4.1 Introduction 
When the European Union’s chemical legislation REACH (Registration, Evaluation and 
Authorisation of Chemicals) came into force the 1
st
 of June 2007 arose an enormous task with 
toxicity testing of chemicals. Due to the new requirement for testing of all chemicals, which are 
imported or produced in Europe in amounts larger than one ton per year, a large number of 
toxicity tests needs to be done (Hartung & Rovida, 2009). More tests require more laboratory 
animals, although the Fish, Acute Toxicity Test (OECD, 1992a) only is required for chemical 
amounts > 10 tons. In light of the charter for reducing the use of laboratory animals, 
development of alternatives to the current risk assessment methods are needed to reduce the use 
of more laboratory animals in risk assessment. Several of supplements and alternatives to the 
Fish, Acute Toxicity Test have been suggested (Lammer et al., 2009; Hutchinson et al., 
Hoekzema et al., 2006; 2003; Segner, 1998). They are all inspired by the principle of the 3 R´s 
(Reduction, Refinement and Replacement) defined by Russell & Burch (1959). A simple 
method to reduce the number of fish in the Fish, Acute Toxicity Test is an approach, where EC50 
values for algae and daphnia defines a TC (Threshold Value) for when the Fish, Acute Toxicty 
Test should be used. The method is called the “Threshold approach” and has been widely 
discussed and accepted and now has its own OECD Guideline (OECD, 2010). Test with 
embryos are also widely used, and in Germany it has been mandatory since 2005 to test waste 
water with a FET (Fish Embryo Toxicity) test with embryos from zebrafish (Danio rerio) 
(Lammer et al., 2009). Also in vitro methods with fish cell lines have been widely researched 
and discussed (Schirmer, 2006, Isomaa et al., 1994).  
 
To investigate the difference between the outcome of in vitro experiments and in vivo data found 
in the literature two permanent fish cell lines, Epithlioma papulosum cyprini (EPC) and 
Cyprinus carpio brain (CCB), were exposed to two different contaminants each. Both cell lines 
originate from the carp Cyprinus carpio, but from different tissues. EPC are epithelium cells 
from a skin tumor and CCB are brain cells. The cytotoxicity is tested with the MTT assay. In the 
present study two test contaminants have been chosen, acrylamide and potassium dichromate 
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that are both used widely all over the world. Two test contaminants are chosen to get a more 
comprehensive picture of both the assay and the difference between in vitro and in vivo data. 
 
The main application of acrylamide is in the production of polyacrylamide, which to a large 
extent is used in the production of for example paper and cosmetics, as well as in waste water 
treatment plants (Fei et al., 2010). Another important use of acrylamide is for electrophoresis 
and gel chromatography in laboratories. The primary exposure route for humans is through food, 
because acrylamide is formed naturally when carbohydrate rich food are cooked at high 
temperatures (Park et al., 2010; Erkekoglu & Baydar, 2010; Oliveira et al., 2009). Potassium 
dichromate is used as an analytical reagent, oxidizing agent and a manufacture of dyestuffs 
among other applications (Gangolli, 1999). Potassium dichromate belongs to the chemical group 
of heavy metals, which are known to be toxic and not biodegradable in the environment. It 
therefore has a risk to bioaccumulate in aquatic organisms in contaminated waters, and as a 
consequence may be transferred through the food chain, including fish (Tagliari et al., 2004).  
 
The in vitro method chosen is the MTT assay, which was originally developed by Mosmann 
(1983) to measure cytotoxic effects. The MTT assay is supposed to be a rapid accurate test, 
capable of handling large amounts of data in a relatively short time (Mosmann, 1983). The MTT 
assay is in the present study applied on two different fish cell lines, epithlioma papulosum 
cyprinid (EPC) and cyprinus carpio brain (CCB) exposed to potassium dichromate and 
acrylamide. The overall aim of the study is to explore and contribute to the ongoing 
investigation of whether in vitro experiments are suitable for ecotoxicological risk assessment of 
chemicals. 
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4.2 Methods and materials  
4.2.1 Chemicals 
Minimum Essential Medium with and without glutamine (MEM) and penicillin (both from 
Invitrogen, Auchland, New Zeeland), Minimum Essential Medium (MEM), Fetal Bovine Serum 
(FBS) (both from Sigma-Aldrich, Brøndby, Denmark) Fetal Calf Serum (FCS) (Biochrom, 
Berlin, Germany). Trypsin (Serva), EDTA, MTT: 3-(4,5-dimethylthiazolyl-2)-2,5-
diphenyltetrzolium bromide (Steinheim, Germany), Phosphate Buffered Saline (PBS), Hanks 
Balanced Salt Solution (HBSS), Trizma Base (all from Sigma-Aldrich, Brøndby, Denmark ), 
Ultra MEM (Lonza, Vallensbak Strand, Denmark) and DMSO (Merck, Albertslund, Denmark). 
Non-essential Amino Acids, Pen-Strep (a mixture of penicillin and streptomycin), 10 % D-(+) 
Glucose solution, 7,5 % Sodium Bicarbonate, Dulbecco´s Phosphate Buffered Saline (dPBS), 
trypsin-EDTA and trypan blue. Potassium dichromate (Merck, Albertslund, Denmark) and 
acrylamide (Sigma-Aldrich, Brøndby, Denmark).   
 
4.2.2 Test organisms 
The principles in the procedures for working with the two different cell lines were the same, but 
the handling of them were slightly different. The CCB cells were kindly provided by Michael 
Engelbrect Nielsen and Natalia Ivonne Vera Jiménez from The Danish Technical University 
(DTU), National Food Institute, Division for Industrial Food Technology, Biological Quality 
Group, Denmark, where the experiments were also conducted. Experiments with EPC cells were 
conducted at the Department of Environmental, Social and Spatial Change, Roskilde University, 
Denmark, and the cells were kindly provided by DTU, National Veterinary Institute, Division of 
Poultry, Fish and Fur Animals, Aarhus, Denmark.  
       
4.2.2.1 Cell cultivation 
The CCB cells were grown in T75 Corning flasks containing 15 ml growth medium. The growth 
medium consisted of 500 ml MEM mixed with 58 ml FBS, 0.5 ml Non-Essential Amino Acids, 
6 ml Pen-Strep and 17.5 ml 10 % D-(+) Glucose solution with pH 7.6.-7.8. Cells were incubated 
at 25°C. Sub-cultivation was done when the cell cultures were 80-90 % confluent (figure 3), 
which usually takes 5-6 days. Before sub-cultivation the cultures were examined for 
contamination by observation under a microscope (OLYMPUS IX51, Ballerup, Denmark). First 
26 
 
the medium was removed and the cells were washed twice with 5 ml dPBS. Four ml trypsin-
EDTA was added to the flask and cells were gently loosened from the flasks by shaking. When 
the cells had loosened 4 ml of medium was added to stop the trypsination. The trypsinated cells 
were distributed among new T75 flasks in a split ratio of 1:3 with about 2.6 ml cell culture and 
13 ml fresh medium per flask.  
 
Figure 3 shows the CCB cells when they are 80-90 confluent, and therefore ready for either sub cultivation or use in 
an experiment. The picture was taken 28.04.11. 
 
The EPC cells were grown in flasks containing 10 ml growth medium. The growth medium, 
which was mixed fresh before each sub-cultivation, consisted of 500 ml MEM, 50 ml FBS and 5 
ml penicillin. Cells were incubated at 25°C and after 24 hours moved to 15°C, where they could 
be stored for 4-5 weeks. When the cells only had to divide, and be kept in good condition, sub 
cultivation was done approximately every 4
th
 – 5th week when cells were confluent. Before 
experiments were set up, cells were sub-cultivated 5-6 days before start of the experiments. First 
the medium was removed, then 4 ml trypsin-EDTA was added to the flask and cells were gently 
loosened from the flasks by shaking. Part of the trypsin-EDTA solution was removed and about 
1.5 ml was left in the flask. Two ml of medium was added to the flask and mixed carefully with 
the remaining cell-trypsin solution, to make sure all cells were in suspension. The cells were 
distributed among new flasks on a split ratio of 1:3 containing 1 ml cell culture and 9 ml fresh 
medium per flask. 
 
4.2.3 The MTT assay 
The principle in the assay is that the yellow MTT is taken up by the cells, where it is 
subsequently reduced in the mitochondria of living cells to the water insoluble purple compound 
27 
 
MTT formazan. The intracellular formazan crystals is then solubilized and extracted with 
DMSO, and then the absorbance, reflecting the metabolism of the cells, is measured on a 
spectrophotometer.  
The experimental study consists of three parts: a cell density experiment, a short-term toxicity 
experiment (24 h) and a time-experiment (96 h).  
 
For all three experiment types, the cells were harvested from the culture flasks by trypsination as 
described earlier. Cell densities were determined and cell suspensions were diluted to an 
appropriate cell concentration (table 1 and table 2). 100 µl of the cell suspension was transferred 
to each well of a 96-well micro-titer-plate and the plate was incubated for 24 hours at 25° C. 
After 24 hours of incubation, the fish cells were exposed to 100 µl of either potassium 
dichromate or acrylamide in different concentrations for either 24, 48, 72 or 96 hours at 25° C. 
Before addition of the MTT-solution the medium and chemical were removed from the wells, 
after which 30 µl of MTT-solution was added to the wells and incubated at 25° C for 4 hours. 
The supernatant was removed from the wells and 200 µl of DMSO was added to solubilize the 
crystals formed by the MTT. The absorbance was measured on a micro plate reader (table 3) at a 
wavelength of 570 nm. 
 
4.2.3.1 Cell density experiment (only CCB cells) 
Different concentrations of CCB cells (64.000, 156.000, 312.000, 500.000, 624.000 cells/well 
were seeded (100 µl/well) in a 96-well micro titer plate and incubated for 24 hours at 25° C. No 
chemicals were added, but otherwise the procedure was the same as described above.  
 
4.2.3.2 Short-term toxicity test 
Fish cells were exposed for 24 hours for a broad range of concentrations of potassium 
dichromate and acrylamide to determine in which concentration interval the EC50 should be 
estimated from. The number of cells used, the concentration ranges and the exposure time are 
shown in table 1.  
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Table 1 shows the number of cells, concentrations used and number of replicates used in the short-term toxicity 
experiments.  
Cell line No. of 
cells/ml 
Test 
chemical 
Concentrations [µg/ml] Replicates 
CCB 5,93 ×10
5
 K2Cr2O7 0; 0,1; 0,5; 5; 10; 25; 50 4 
CCB 5,93 ×10
5 
C3H5NO 0; 2;5, 5; 20; 50; 200; 400 4 
CCB 2.020.000 C3H5NO 0, 250, 500, 750, 1000, 1250, 1500, 2500, 4000 4 
EPC 2,06 × 10
6
 K2Cr2O7 0; 0,1; 0,5; 1; 5; 10; 25; 50 8 
EPC 1,4 × 10
6
 C3H5NO 0, 25, 50, 75, 100, 150, 250, 500 8 
 
4.2.3.3 Time-experiment 
In the time-experiment four micro-titer-plates were prepared instead of just one. Each plate was 
then exposed to either potassium dichromate or acrylamide for 24, 48, 72 or 96 hours. The 
absorbance was therefore measured after 24, 48, 72 and 96 hours on a micro plate reader (table 
2). For EPC cells the absorbance was only measured after 24, 48 and 96 hours due to practical 
constraints. The number of cells used, the concentration ranges and the exposure time are shown 
in table 2.   
 
Table 2 shows the number of cells, the exposure time, number of cells used and the concentration ranges for the 
time-experiments with both CCB and EPC cells.  
Cell line No. of 
cells/ml 
Test 
chemical 
Concentrations [µg/ml] Exposure time 
[hours] 
CCB 3.650.000 K2Cr2O7 0; 0,1; 0,5; 5; 10; 25; 50 24, 48, 72 and 96 
CCB 2.460.000 C3H5NO 0, 250, 500, 750, 1000, 1250, 1500 24, 48, 72 and 96 
EPC 1.718.750 K2Cr2O7 0; 0,1; 0,5; 1; 5; 10; 25; 50 24, 48 and 72 
EPC 1.718.750 C3H5NO 0, 250, 500, 750, 1000, 1250, 1500 24, 48 and 72 
 
There were some differences in the way the MTT assay was conducted for the two different fish 
cell lines, which are listed in table 3.  
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Table 3 shows the differences in the the procedures for conducting the MTT assay for the two fish cell lines.  
 CCB EPC 
Carrier solvent HBSS PBS 
Micro plate reader Synergy 2 (Biotek Bad 
Friedrichshall, Germany) 
Multiscan FC (Thermo Scientific, 
Copenhagen, Denmark) 
Growth medium used during the 
experiments 
The same as for cell cultivation TRIS stabilized (MEM TRIS 
stabilized MEM contains 65.2 ml 
Trisma base solution and 500 ml 
ultraMEM. Trizma base solution is 
made of 12.1 g Trizma base 
dissolved in 100 ml MiliQ. 18.8 ml 
of the dissolved Trizma base is 
mixed with 26.2 ml MiliQ. pH is 
adjusted to 7.6 and the trizma base 
solution is autoclaved. ) 
Removal of growth medium The medium was removed before 
exposure to the chemicals (because 
the medium was coloured)  
The medium was not removed 
before exposure to the chemical 
 
 
Counting of EPC cells was done in a Thomas counting chamber. One drop of the cell 
suspension was added to the Thomas counting chamber glass and cells were counted in 16 of the 
squares. The total number of cells in the suspension was given in cells/ml. 
 
4.2.4 Trypan Blue Exclusion Assay (only CCB cells) 
Trypan blue is an electrically charged dye and therefore unable to pass the membranes of living 
cells. Living, intact cells will show as bright spots surrounded by the blue dye. The dead cells 
will lose membrane integrity and get coloured by the dye. The aims of the trypan blue assay 
were both to count the cells before the start of an experiment and to do a short-term toxicity 
experiment by visualization.  
 
For cell counting 10 µl of the given cell suspension were carefully mixed in a 200 µl 
eppendorph tube with 10 µl of trypan blue, giving a dilution factor of 2, after which 10 µl of the 
mixture was transferred to a Bright-line
TM
 hemacytometer (0.1 mm deep). The hemacytometer 
has nine squares each of 1 mm
2
 of which at least two were counted (no less than 70 cells in total 
were counted). Cells/ml was calculated from the following equation (3):  
 
         
     
  
  
                            
                 
                      (3) 
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The aim of the visualization experiment was to examine and show the toxicity of the two test 
contaminants to the CCB cell line. Cells were harvested from the culture flasks by trypsination. 
The cells were seeded in a 24-well plate and incubated for 24 hours at 25°C. The exposure 
concentrations were 0, 7.5 and 50 µg/ml for potassium dichromate, and 0, 25 and 150 µg/ml for 
acrylamide. After 24 hours of incubation the medium was removed and 40 µl of fresh medium 
was added together with 20 µl of the chemical solutions, and the plate was incubated for 1 hour 
at 25°C. After the incubation time the medium (medium + contaminant) was removed again and 
40 ml of fresh medium and 40 ml of trypan blue were added. After a couple of minutes the 
medium and the dye were taken out and pictures were taken for further investigation, no 
quantification all the number of dead cells was made. 
 
4.2.5 Experimental design 
The studied endpoint is the cells ability to metabolize MTT, which is expressed by the term 
viability. The viability is expressed by EC50. The measured EC50 values are compared to LC50 
values for the fish Cyprinus Carpio to examine the difference, if there is one, between the two 
values. This seeks to answer the question: “Can fish cell lines supplement or replace the Fish, 
Acute Toxicity Test?”  
Furthermore the results for the two cell lines are compared to each other to determine if one of 
the cell lines are more suitable for the MTT assay and aquatic risk assessment in general.  
 
4.2.6 Calculations and statistical analysis 
The absorbance (A) measured by the micro plate reader was used to calculate the viability of the 
cells. The viability is expressed as the difference between viability of the control and viability of 
the sample in percentage of the control (4).  
 
               
                                                       
                               
       (4) 
 
 
To estimate EC50 values a probit analysis was conducted (figure 4). The viability percentages 
were converted to probits using Finney´s table (Finney, 1952). An approached straight line was 
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made of the probit values and the x-axis was log transformed. Afterwards the EC50 was 
calculated from the equation of the straight line. Only viability percentages between 16 % and 
84 % are used such that only probits between 4 and 6 are used to estimate the EC50.  
 
In cases where it was impossible to estimate the EC50 using probit analysis additional statistical 
testing was carried out. Preceding statistical analysis data was arcsine transformed to approach a 
normal distribution for the dataset. The viabilities, which were exceeding 100 % could not be 
arcsine transformed and were consequently taken out of the dataset before statistical analysis.  
 A one-way ANOVA (Analysis of Variance) was made to test whether the different treatments 
were significant different from each other. If so, the statistical analysis was continued with a 
post hoc Tukey test to compare all the samples against each other. It was only possible in one 
case, because the Tukey test requires an equal number of observations in each sample. Since I 
had to remove some of the observations from the datasets because the viability was exceeding 
100 %, it was not possible to perform a post hoc Tukey test in most cases. A significance level 
of p≤0.05 is used throughout and the statistical analysis was conducted with the statistical 
software program SYSTAT. 
 
 
 
 
 
 
 
  
 
Figure 4: Probit curve. There are 
conducted a log and a probit 
transformation of the data so the curve is 
approaching a straight line around the 
LC50/EC50. A mortality or effect of 50 % is 
equal to a probit of 5.  
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4.3 Results 
The presentation of the results is divided into four parts. Firstly the results from the cell density 
experiments are shown, secondly the results of the short-term toxicity test (24 hours) are shown 
and thirdly the results of the 96-hours toxicity experiment are shown. Finally the pictures taken, 
during the trypan blue short-term toxicity experiment, are shown and interpreted. Raw data and 
the probit analysis are presented in appendix B. 
 
4.3.1 Cell density 
The results of the cell density experiment are shown in figure 5. Figure 5 shows a linear 
relationship between the number of cells and the MTT assay, which means that the number of 
CCB cells used per well is not that important in the range of the chosen cell density 
concentrations. The experiment shows that the cell densities in this concentration range are not 
getting to high or low to sow doubt about whether the limiting factor is the availability of MTT 
and not the number of cells. Hence a small decrease in the number of cells will not produce an 
equal decrease in the decomposition of MTT. From a previous experiment (not included in this 
thesis) it was measured that the control, with only medium and no cells, had a mean absorbance 
[570 nm] of 0.76 nm. Based on that, it can be assumed that the density for the CCB cells 
preferably should be no less than 200000-300000 cells/well (100 µl).  
 
 
 
Figure 5 shows the correlation between the number of cells/well (x-axis) and the absorbance (y-axis). 
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4.3.2 Short-term toxicity tests (24 hours) 
In the short-term toxicity test the CCB cell line and the EPC cell line was exposed to potassium 
dichromate (K2Cr2O7) and acrylamide (C3H5NO) during 24 hours. Both cell lines have a 
tendency to show a sigmoid curve after exposure to potassium dichromate, but at the lowest 
concentrations the viability seems higher than in the control. For the CCB cell line (figure 6a) 
the exposure concentrations 0.1 and 0.5 µg/ml have a higher absorbance than the control and for 
the EPC cell line (figure 6b) the concentrations 1 and 5 µg/ml have a higher absorbance than the 
control. The EC50 values for potassium dichromate are calculated by probit analysis to 9.4 µg/ml 
for the CCB cell (figure 6b) line and 7.49 µg/ml for the EPC cell line (figure 6c). 
 
 
 
 
 
Figure 6 shows the viability of the CCB (a) and the EPC (b) cell line to different concentrations of potassium 
dichromate. The black lines illustrate the mean viability on the two graphs. 
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Acrylamide does not seem to affect the CCB cells after exposure for 24 h (figure 8a). None of 
the treatments are found to be statistically different from the control (ANOVA; p=0.107), which 
means that the EC50 is above the highest concentration measured. When the concentrations of 
acrylamide were increased to 0-4000 µg/ml the viability of the CCB cells shows a sigmoid curve 
(figure 8b). Unfortunately, the micro plate reader crashed at the measurement time, so these 
results are obtained on an older spectrophotometer (figur 7) and it was only possible to have one 
replicate due to the reader. Figure 8b indicates that the EC50 for acrylamide is somewhere 
between 500 and 750 µg/ml.  
 
Acrylamide does not seem to affect the EPC cells negatively (figure 8c), although all samples 
were significantly different from each other (ANOVA; p=0,000). At the concentration level 150 
µg/ml, the measured absorbances are higher than those in the control, which is indicated from 
the peak on the graph. The EC50 value on the EPC cells exposed to acrylamide seems to be 
higher than in the highest concentration measured, why it is not possible to calculate an EC50 
(not statistically tested).  The results of the short-term experiment are summarized in table 4.  
 
 
Figur 7 shows the spectrophotometer used to measure the absorbance of acrylamide in the concentration range: 0-
4000 µg/ml.   
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Figure 8 shows the viability of the CCB cell line (a,b) and the viability of the EPC cell line (c) after exposure to 
different concentrations of acrylamide. The black line illustrates the mean of the viability in all three graphs. 
 
 
  
0
200
400
600
800
0 200 400 600
V
ia
b
ili
ty
 [
%
]
Concentration [µg acrylamide/ml]
Viability
Average
0
20
40
60
80
100
120
0 1000 2000 3000 4000 5000
V
ia
b
ili
ty
 [
%
]
Concentration [µg/ml acrylamide]
0
100
200
300
400
500
600
700
0 200 400 600
V
ia
b
ili
ty
 [
%
]
Concentration [µg acrylamide/ml]
Viability
Average
36 
 
Table 4 summarizes the EC50 for potassium dichromate (K2Cr2O7) and acrylamide (C3H5NO) to the CCB and EPC 
cell line. 
Fish cell line Chemical EC50 (24 h) [µg/ml] 
CCB K2Cr2O7 9.4 
EPC K2Cr2O7 7.49 
CCB C3H5NO - 
CCB C3H5NO 500-750 (read off) 
EPC C3H5NO - 
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4.3.3 Time- experiment 
The time-experiment was conducted with both the CCB and the EPC cell line with potassium 
dichromate and acrylamide. The cells were exposed to the chemicals during 96 h and 
measurements were taken after 24, 48, 72 and 96 h of exposure.  
 
Potassium dichromate affects the viability for the CCB cell line already at the lowest 
concentration level (0.1 µg/ml) (not statistically affected) (figure 9a) and the EC50 (24 h) is 0.25 
µg/ml, which is about 40 times lower than in the short-term toxicity experiment (table 4). After 
48 hours of exposure (figure 9b) the viability becomes very high because the absorbance of the 
samples at the concentration levels 0.1 and 0.5 µg/ml seem to be higher than in the control (not 
statistically tested). All treatments were significantly different from each other (ANOVA; 
p=0,000). It was not possible to make a probit analysis of the viability after 48 h. The results 
obtained after 72 hours (figure 9c) and 96 hours (figure 9d) showed the same pattern as after 24 
hours, which is that the absorbance is higher at the concentration 0.1 µg/ml than in the control. 
At the concentration level 0.5 µg/ml the curve decreases again, but at the highest concentration 
(50 µg/ml) the curve increases. The EC50 (72 h) is 16.25 µg/ml and the EC50 (96 h) is 10 µg/ml.  
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Figure 9 shows the viability of the CCB cell line after exposure to different concentrations of potassium dichromate 
after 24 (a), 48 (b), 72 (c) and 96 h (d). 
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After 24 hours (figure 10a) the viability of the EPC cell line is only slightly affected by the 
exposure of potassium dichromate. After 48 hours (figure 10b) and 96 (figure 10c) hours the 
curve has still not reached 50 % reduction in viability. Since none of the three exposure 
concentrations reach a 50 % reduction in the viability, it is not possible to estimate EC50 values 
for any of the graphs. All the observations in the samples were significantly different from each 
other (ANOVA; p=0,000), but no further analysis was possible due to an unequal number of 
observations possible to arcsine transform in each sample.  
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Figure 10 shows the viability of the EPC cell line to various concentrations of potassium dichromate after 24 h (a), 
48 h (b) and 96 h (c). The black lines illustrate the mean viability of the EPC cells. 
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The viability of the CCB cell line after exposure to acrylamide for 24 hours (figur 11a) is 
sigmoid in shape. The EC50 (24 h) is 591.1 µg/ml. The viability curve after exposure to 
acrylamide for 48 h (figur 11b) also has sigmoid form. The EC50 (48 h) is estimated to 319.8 
µg/ml. Two probits outside the used area 4-6 (3.92 and 3.96), were used; otherwise it was not 
possible to estimate the EC50. There are however, very few data points to calculate the EC50 
from, which makes the EC50 uncertain. After 72 hours (figur 11c) the curve decreases and 
stabilizes around 500 µg/ml. The curve after 96 h (figur 11d) is a little less steep than after 72 
hours. The  ANOVA (p=0,000) showed that all samples were different from each other and a 
tukey post hoc test showed that all treatments differed from the control (p=0,000) and the 
second first concentration level 250 µg/ml were significantly different from the concentration 
level 500 µg/ml (p=0,040) and the concentration level 750 µg/ml (p=0,044). It is not possible to 
calculate the EC50 for figur 11c and figur 11d, due to a small amount of data, that could be 
probit transformed. The EC50 (96 h) could however be estimated by looking at the curve (figur 
11d) to 150-250 µg/ml. The EC50 decreases from 24 hours exposure to 48 hours of exposure and 
again to 96 hours, which also were expected.  
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Figur 11 shows the viability of the CCB cells exposed to various concentrations of acrylamide after 24 h (a), 48 h 
(b), 72 h (c) and 96 h (d). The black lines illustrate the mean viability. 
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After 24 hours (figure 12a) the viability of the EPC cell line seems to be slightly affected by the 
exposure of acrylamide. After 48 hours (figure 12b) the viability has still not reached a 
reduction of 50 %. After 96 hours (figure 12c) the highest absorbance is measured at the 
concentration of 1000 and the second highest at 1500 µg/ml acrylamide. None of the three time 
intervals reach 50 % impact of the viability, so it is not possible to estimate EC50 values. 
Statistical analysis showed that all samples were significantly different from each other 
(ANOVA; p=0,000), but no further analysis was possible. The results EC50 values estimated in 
the time-experiment are summarized in tabel 5. 
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Figure 12 shows the EPC cells exposed to various concentrations of acrylamide for 24 h (a), 48 (b) and 96 h (c). 
The black lines illustrate the mean viability of the EPC cells exposed to acrylamide. 
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Tabel 5 shows the EC50 values for the CCB cells from the time-experiment. It was not possible to calculate any 
EC50 for the EPC cell line in the time-experiment. 
Cell line Chemical EC50 [µg/ml] Exposure time  
CCB K2Cr2O7 0.25 24 
CCB K2Cr2O7 - 48 
CCB K2Cr2O7 16.25 72 
CCB K2Cr2O7 10 96 
CCB C3H5NO 591.1 24 
CCB C3H5NO 319.8 48 
CBB C3H5NO - 72 
CCB C3H5NO 150-250 (read off) 96 
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4.3.4 Trypan blue (CCB cells only) 
CCB cells are exposed to two different concentrations of potassium dichromate (figure 13) and 
acrylamide (figur 14) plus a control with HBSS, and pictures of the cells are taken after 1 hour 
of exposure.  
   
 
Figure 13 shows the CCB cells after exposure to 0 (a), 7.5 (b) and 50 (c) µg/ml of potassium dichromate for one 
hour. The pictures show that the highest concentration (50 µg/ml) has killed all the cells and at the lowest 
concentration (7 µg/ml) the cells are still looking as unaffected as in the control. 
 
   
 
Figur 14 shows the CCB cells after one hour exposure to 0 (a), 25 (b) and 150 (c) µg/ml. Neither of the acrylamide 
concentrations seems to affect the CCB cells. 
 
The pictures of one hour exposure to potassium dichromate show that at the highest 
concentration the CCB cells are already damaged after one hour (figure 13c). At the lowest 
concentration (figure 13b) the CCB cells are still looking as well as in the control (figure 13a). 
Neither of the concentrations of acrylamide (figur 14) seem to affect the CCB cells, which 
indicate that acrylamide is not acute toxic to the CCB cells. The pictures show how the cells 
look after chemical exposure and support that potassium dichromate is acute toxic to cells and 
that acrylamide is not.  
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4.4 Discussion 
The aim of the present study is to investigate how in vitro data from the two fish cell lines 
correlate to in vivo data from the fish Cyprinus carpio. EC50 values from the two fish cell lines 
are therefore compared to LC50 values from fish (table 6) found in the Ecotox Database 
(USEPA, 2011). The EC50 values are furthermore compared to data from other cell lines in tabel 
7 and tabel 8. 
  
4.4.1 In vitro data versus in vivo data 
Table 6 shows EC50 values for the fish cell lines CCB and EPC for the compounds potassium dichromate (K2Cr2O7) 
and acrylamide (C3H5NO) compared to LC50 values from the common carp (cyprinus carpio). 
Fish cell line Compound Exposure time In vitro: EC50 [µg/ml] In vivo: LC50 [µg/ml] 
CCB K2Cr2O7 24 0.25-9.4 549.6-591.9 
CCB K2Cr2O7 96 10 139 
EPC K2Cr2O7 24 7.49 549.6-591.9 
CBB C3H5NO 96 532 51-54 
  
The correlation of in vitro data and in vivo data is not good for any of the cell lines (table 6). The 
best correlation for potassium dichromate is found for the CCB cells after 96 hours, where the in 
vitro data is around 14 times lower than the in vivo data.  For acrylamide only one EC50 (96 h) is 
possible to compare to the LC50 (96 h). Opposite to potassium dichromate the in vitro data is 
around 10 times higher than the in vivo data. That means that the cell lines are more sensitive 
than the whole fish in the case of potassium dichromate and that the whole organism are more 
sensitive than the cell line (comparison of data only possible for the CCB cells) in the case of 
acrylamide. Fei et al. (2010) suggest that acrylamide is binding to the cells outer membrane, and 
therefore is not entering the cytoplasm. Because acrylamide accumulates on the outer membrane 
it is possible that the compound is blocking for the cells oxygen uptake and the transfer of 
substances in and out of the cell (Fei et al., 2010). This can induce two things. Acrylamide stays 
outside the cell and trigger no toxicity to the cells because it is not getting in contact with the 
cytoplasm. The second option is that the blocking of transportation processes leads to high 
toxicity to the cell because all cell functions are immediate blocked. 
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According to Schirmer (2006) one of the problems with the use of fish cell lines in toxicity 
testing is that the sensitivity often is lower for the cell lines that for the whole fish (Schirmer, 
2006), which is the case for acrylamide, but not for potassium dichromate. Castaño et al. (2003) 
describe the sensitivity problem “as the most controversial point against the use of fish cell lines 
as an alternative to LC50 tests”. Both studies report that more studies find fish cell lines less 
sensitive than fish than the opposite (Schirmer, 2006; Castaño et al., 2003). My results reflect 
this problem as the sensitivity differs for the two different contaminants.  
 
4.4.2 Comparisons to other fish cell lines 
To get a comprehensive picture of the cytotoxicity of potassium dichromate and acrylamide the 
results were compared to data from other cell lines found in the literature. For acrylamide it was 
unfortunately only possible for me to found in vitro data from rats, which can be due to the 
contention that acrylamide is not toxic to the environment, and researchers thus not find it 
relevant to test acrylamide on fish cell lines. The data are presented in tabel 7 and tabel 8.  
 
Tabel 7 shows the toxicity of potassium dichromate to different cell lines found in the literature. NR: Neutral Red 
assay. 
Cell lines IC50 µM  Converted to 
µg/ml 
Method Reference 
BB (Brom bullhead) 20  5.888 MTT Tan et al., 2008 
EPC (Epithelioma papulosum 
cyprini) 
4 1.2 MTT Tan et al., 2008 
CCO (Channel catfish ovary)  50 14,72 MTT Tan et al., 2008 
CIK (Ctenopharyngodon 
idellus kidney) 
33 9.7 MTT Tan et al., 2008 
FHM (Fathead minnow 
muscle) 
17 5 MTT Tan et al., 2008 
GCF (Grass carp fins) 13 3.8 MTT Tan et al., 2008 
BF-2 (Bluegill sunfish ) 0.8 0.24 NR Babich et al., 
1986 
My own results 
EPC (Epithelioma papulosum 
cyprini) 
 7,49 µg/ml MTT  
CCB cyprinus carpio brain  9,4 µg/ml MTT  
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Tabel 8 shows the toxicity of acrylamide dichromate to different cell lines found in the literature. NR: Neutral Red 
assay. 
Cell lines IC50 µM Converted to µg/ml Method Reference 
C6 cell line from rat > 1000 71.08 MTT Cookson et al., 
1995 
Glial cells (rat)  5600 398 NR Borenfreund & 
Babich, 1987 
My own results 
CCB cyprinus carpio brain  591.1 MTT  
 
For potassium dichromate the IC50 (the concentration where 50 % of the population is inhibited) 
were very good correlated to my own data. The most sensitive cell line to potassium dichromate 
is the CCO (Channel catfish ovary) with an IC50 of 0.24 and the least sensitive is the BF-2 
(Bluegill sunfish) with an IC50 of 14.72. The EPC cells tested by Tan et al. (2008) shows higher 
sensitivity to potassium dichromate than the EPC cells I have conducted experiments with. Both 
studies are using the MTT assay, so the difference cannot be due to differences in the 
sensitivities for the assays. The data are indicating that the neutral red assay is more sensitive 
than the MTT assay, but it needs further investigation before it can be generally concluded on. 
  
In the case of acrylamide rat cells are more sensitive than fish cells only represented by the CCB 
cell line. The IC50 for the rats differ between >71.08 µg/ml and 398 µg/ml and the MTT assay is 
then more sensitive to the rat cells than the neutral red assay. More investigation needs to be 
done on acrylamides cytotoxicity to fish cell lines.  
 
4.4.3 Cell division, feeding with growth medium and method of measurements  
During the 96-hours experiment the two cell lines were living under different conditions. Both 
cell lines were transferred to the 96-well plate in 100 µl of growth medium. After 24 hours the 
growth medium was removed from the CCB cells and replaced by the chemical solutions. This 
was due to the red colour of the growth medium. Before exposure of the EPC cells the growth 
medium was not removed due to the uncoloured growth medium. The exposure concentrations 
were instead made in the saline solvents PBS (EPC) and HBSS (CCB), which do not contain 
any “food” for the cells. Since the growth medium was not removed from the EPC cell 
suspension they had half growth medium and half PBS to feed on. This means that the CCB 
cells did not have anything to grow on, and the EPC cell had some. The lack of feeding 
possibility for the CCB cells during the 96-hours experiment can have affected the outcome of 
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the results in such a way that I cannot say for sure if the cells were affected due to the chemical 
or due to starvation. The possibility of starvation were present for both control and treatments, 
so the living conditions were equal throughout the experiment, so this should not affect the 
outcome (viability percentage) of the experiments. A thing to be aware of is that the starvation 
could be as a natural stressor to the cells, so the mixture of starvation and chemical exposure 
might have affected the viability measures of the treatments. However the cell death in the 
control was only a problem for the cells exposed to potassium this cannot be an appropriate 
explanation.  
 
It is possible that also the ability of the cells to divide during the experiment had played a role in 
the final results. It is well known that cells divide fast, which can affect the viability in such a 
way that even though the cells are affected by the chemical, there will be more cells at the end 
of the experiment than in the beginning. The viability will then be higher than it actually should 
be. In the highest concentrations I assume that the cells cannot divide, due to death or damage, 
but in the lowest concentrations it could be an option.  
 
From the short-term toxicity results evaluating acrylamides toxic effect on CCB cells, it can be 
seen that the results measured on the spectrophotometer look like a classic dosis-response curve 
and the results measured on the micro plate reader look more variable. This indicates that the 
two different ways of measuring not create the same results. For the measuring on the 
spectrophotometer the exposed cell suspension with MTT and DMSO was moved, to the 
cuvettes fitting into the spectrophotometer, with a pipette. You could imagine that this procedure 
could affect the cells negatively, but this does not seem to be the case. Only one replicate was 
possible as the four replicates had to be mixed together to fit into the cuvette, which make the 
results more uncertain. A way to validate the two measuring methods is to first measure the 
samples in the micro plate reader and then afterwards in the spectrophotometer and compare the 
results.  
 
From the short-term toxicity results evaluating acrylamides toxic effect on CCB cells, it can be 
seen that the results measured on the spectrophotometer look like a classic dosis-response curve 
and the results measured on the micro plate reader look more variable. This indicates that the 
two different ways of measuring not create the same results. For the measuring on the 
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spectrophotometer the exposed cell suspension with MTT and DMSO was moved, to the 
cuvettes fitting into the spectrophotometer, with a pipette. You could imagine that this procedure 
could affect the cells negatively, but this does not seem to be the case. Only one replicate was 
possible as the four replicates had to be mixed together to fit into the cuvette, which make the 
results more uncertain. A way to validate the two measuring methods is to first measure the 
samples in the micro plate reader and then afterwards in the spectrophotometer and compare the 
results.  
 
According to Pfaller et al. (2001) there are at present no accepted in vitro methods than can 
replace in vivo long-term testing. Short-term testing on cell cultures is defined as toxicity 
experiments that last up to 72 hours and long-term testing is defined as toxicity experiments that 
last at least five days. I consider though that the boundaries between short-term testing and long-
term testing are still vague. Fish cells lines are not appropriate organisms for long-term 
experiments because only acute endpoints like EC50 can be measured. Long-term effects like the 
ability to reproduce cannot be measured on fish cell lines because the biology is not complex 
enough. Not enough effects can be reflected as in a whole fish. More research needs to be 
carried out in the area of in vitro toxicity testing with fish cell lines, but I will however 
recommend that fish cell lines should be used only for short-term testing.  
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5. Implementering af alternativer til den akutte fisketest i den 
økotoksikologiske risikovurdering 
 
5.1 Del I: Fiskeceller, og andre alternative metoder, som et redskab i den 
akvatiske risikovurdering i REACH 
 
”Denne forordning bør sikre såvel et højt beskyttelsesniveau for menneskers sundhed og 
miljøet som den frie bevægelighed på det indre marked for stoffer som sådan, i kemiske 
produkter og i artikler og samtidig styrke konkurrenceevne og innovation. Denne forordning 
bør også fremme udviklingen af alternative metoder til vurdering af stoffers farlighed.” 
(Europa-Parlamentets og Rådets forordning (EF) nr. 1907/2006, afsnit 1, kap. 1, artikel 1, stk. 1, 
s. 2 (Kommissionen, 2006)  
 
Ovenstående citat beskriver det overordnede formål med REACH – forordningen. Citatet viser, 
at en af forordningens målsætninger er at fremme brugen af alternative metoder til at vurdere 
kemiske stoffers giftighed. De nuværende risikovurderingsmetoder, specielt den akutte fisketest, 
er blevet kritiseret på en række punkter. Som følge af kritikken, og REACH egen målsætning, 
viser litteraturstudier, at der er fire fremtrædende alternativer til forsøg med hvirveldyr. I det 
nedenstående følger først en kort gennemgang af dele af kritikken, og derefter en analyse og 
diskussion af de fire alternativer. Der fokuseres på at finde et supplement til den akutte fisketest 
”Fish, Acute Toxicity Test”, som kan fungere som et screeningsværktøj for kemikalier, der 
importeres eller produceres i større mængder end 10 tons/år. Der henvises til kapitel 3 for en 
gennemgang af hvilke økotoksikologiske test, der kræves på hvilke volumen niveauer. 
   
5.1.1 Kritik af den akutte fisketest  
Wedekind et al. (2007), kommer med en række kritikpunkter af den akutte fisketest. For 
eksempel sættes der spørgsmål ved om de foreslåede arter i Fish, Acute, Toxicity, Test (OECD, 
1992a) er repræsentative. Ingen af de foreslåede arter hører hjemme i Vesteuropæiske farvande, 
med undtagelse af regnbueørreden, hvorfor de ikke repræsenterer de europæiske akvatiske 
økosystemer.  
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Desuden rettes kritik af, at de fisk, der bruges til at teste med er opdrættet i laboratoriet, og 
derfor til en vis grad kan være indavlede, hvilket betyder, at de mister deres genetiske varians. 
Konsekvensen af dette er, at de laboratorieopdrættede fisk ikke giver en realistisk forudsigelse 
af hvordan et givent kemisk stof påvirker en fiskepopulation. OECD guidelines er standard 
guidelines, som anbefaler nogle bestemte forhold, indenfor for eksempel ernæring og størrelse 
af fiskene for, at det er muligt at sammenligne resultater fra forskellige laboratorier. Dette 
bevirker dog, at forudsigelsen af et kemisk stofs effekt kan være usikker, idet de naturlige 
variationer som alders- og størrelsesforskelle elimineres. Som alternativ til den akutte fisketest 
foreslår Wedekind et al. (2007) tests med fiskeembryoner.  
 
Nagel & Isberner (1998) retter en hård kritik af, at det eneste endpoint der kigges på er død, og 
kalder det en uambitiøs parameter, da formålet med økotoksikologiske tests i højere grad er at 
forudsige kroniske effekter. Kroniske effekter giver et mere bredt billede af effekter af kemiske 
stoffer, idet der kigges på vedvarende effekter som reproduktionsskader. Som alternativ til den 
akutte fisketest foreslås igen akuttoksicitetstestning med embryoner, specifikt fra zebrafisken 
Danio rerio, og fiskecellelinjer (Nagel & Isberner, 1998). Kritikken og forslaget med tests på 
embryoner diskuteres i de følgende afsnit, da tests med embryoner ikke løser alle ovenstående 
problemer.  
 
Konceptet ”Reduction, Refinement, and Replacement (Reduktion, Raffinering og Erstatning)” 
er indført af Russell & Burch (1959) og opfordrer til at revurdere den akutte toksicitets test på 
fisk (Jeram, 2005). Konceptet lægger op til en revurdering af de klassiske 
risikovurderingsmetoder, og er helt i tråd med de efterfølgende års forskning (uddybes i de 
næste afsnit), der fokuserer på at reducere, raffinere og erstatte de eksisterende 
risikovurderingsmetoder.  
 
De fire nedenstående tiltag er alle alternativer til de nuværende risikovurderingsmetoder, der 
måske kan fungere som et supplement til den akutte fisketest. Forslagene er identificeret med 
afsæt i Jeram et al. (2005). 
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1) Integration af computermodeller, som fx QSAR´s (Quantitative structure-activity 
relationships), i risikovurderingen af kemikalier (Zvinavashe et al., 2008).  
 
2) Fremme brugen af in vitro metoder (anvendt i kap. 4) (Tan et al., 2008, Isomaa et al., 
1994, Schirmer, 2006). 
 
3) Erstatning af voksne fisk med embryoner; særligt zebra fisk (Danio rerio) (Wedekind et 
al., 2007, Vaughan & Egmond, 2010, Embry et al., 2010, Lammer et al., 2009, Schulte 
& Nagel, 1994).  
 
4) Reduktion af antallet af fisk i Acute, Toxicity, Fish Test (OECD, 1992a) (Jeram et al., 
2005, Douglas et al., 1986, Hoekzema et al., 2006, Hutchinson et al., 2003). 
 
5.1.2 Integration af computermodeller (fx QSAR)  
Computermodeller i risikovurderingen er endnu en af de ting, der deler vandene blandt forskere. 
Særligt den statistiske model QSAR (Quantitative structure-activity relationship) har vundet 
stort indpas i nogle studier (Di Marzio & Saenz, 2006; Zvinavashe et al., 2008), og det er 
forventet, at modeller som denne får en vigtig rolle i fremtidens risikovurdering på grund af 
deres medvirken til at reducere dyreforsøg (Zvinavashe et al., 2008). QSAR modeller forudser 
toksiske effekter både indenfor humantoksikologi og økotoksikologi. Danmark er med i 
forskningen indenfor QSAR modeller. Fødevareinstituttet DTU og Miljøstyrelsen har 
samarbejdet om at udvikle en dansk QSAR model, der kan forudsige toksiske effekter af 
kemikalier. Erfaringerne med QSAR modellen er, at den er bedre til at vurdere giftige stoffer, 
der viser en toksisk effekt, end mindre giftige stoffer, der ikke umiddelbart viser en toksisk 
effekt. Dette kan føre til både under- og overestimater af kemiske stoffers toksiske effekter, 
hvilket vanskeliggør reguleringen af de kemiske stoffer. Desuden antages det, at kemiske 
stoffer, der har den samme kemiske struktur har ens reaktionsmønster, hvilket kan være 
fejlagtigt. En vigtig pointe er ifølge Wedebye & Tyle (2010), at modeller også har usikkerheder, 
ligesom laboratorieforsøg har det.  
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5.1.3 In vitro metoder med fiskecellelinjer 
Nogle fordele ved in vitro tests er, at de er hurtige at udføre, omkostningseffektive (Braunbeck 
& Lammer, 2006) og genererer mindre farligt affald, da der bruges mindre mængder af 
testkemikaliet (Schirmer, 2006). Disse fordele gør umiddelbart in vitro metoder velegnede som 
et screeningsværktøj til supplering af den akutte toksicitetstest på fisk. Begrebet in vitro metoder 
dækker over flere forskellige metoder som for eksempel toksicitetstest med embryoner og 
toksicitetstests med primære cellekulturer, der er isoleret fra dyret kort før brug, og permanente 
cellelinjer. Dette speciale fokuserer udelukkende på relevansen, anvendelsen og 
implementeringen af permanente cellelinjer og embryoner.  
  
Der er mange endpoints, der kan bruges til at studere kemikaliers toksiske effekter på cellelinjer, 
og dermed bruges i in vitro forsøg. Eksempler herpå er ændringer i mitokondrierne, celle død og 
lysosomalaktivitet  
 
 Reduktion af aktivitet i mitokondrierne måles med MTT metoden, og er blandt andet 
anvendt i studier af Caminada et al. (2006), Tan et al. (2008) og Magwood & George 
(1996) 
 Celle død kan blandt andet bestemmes ved brug af trypan blå metoden, hvor 
indtrængningen af det blå farvestof i cellemembranen viser, om cellen er død eller 
levende. De døde celler tælles i et mikroskop, og antal døde i celler i procent kan 
udregnes.  
 Lysosomalaktivitet kan måles med “Neutral Red Uptake” metoden, der er baseret på 
levende cellers evne til at binde neutral rødt, som er et rødt farvestof, der let kan trænge 
igennem cellemembranen og akkumulerer i lysosomerne (Borenfreund & Puerner, 
1984).  
 
Baggrunden for at bruge celler fra vertebrater til at forudsige toksiske effekter i det hele dyr, 
bygger på tankegangen om, at alle interaktioner imellem et kemisk stof og et dyr begynder på 
det cellulære niveau. Ændringer i cellen kan føre til ændringer i organfunktioner, som så igen 
kan føre til at hele dyret bliver påvirket (figur 15) (Schirmer, 2006).  
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Figur 15 illustrerer, at ændringer i forskellige dele af en vertebratcelle kan forårsage ændringer i hele organismen. 
Billedet af celler farvet af trypan blåt er taget den 9. februar 2011.  
 
In vitro metoder anvendes indenfor humantoksikologien, hvilket giver dem en fordel, i forhold 
til for eksempel computermodeller, idet de allerede bruges i en reguleringsmæssig 
sammenhæng. Fordelen ligger i, at de allerede er accepterede i en del af forskningsverdenen, og 
har vist sig reproducerbare i kraft af deres godkendelse. Et eksempel på en in vitro metode i 
brug indenfor humantoksikologien er OECD Guideline 432 ”In Vitro 3T3 NRU phototoxicity 
test”, der måler levedygtigheden for celler, efter eksponering af et kemikalie, henholdsvis med 
og uden tilstedeværelsen af lys. Testen bruges til at bestemme om der fremkaldes en toksisk 
respons, når hud, der er eksponeret for et kemikalie udsættes for lys.  
 
Der er naturligvis også en række begrænsninger ved in vitro forsøg. En fiskecellelinje udgør kun 
en bestanddel af den fisk den oprindeligt kommer fra, hvor fisken repræsenterer hele 
organismen. I et studie af Saito et al. (1991) undersøges den toksiske effekt af pesticider på 
fiskecellelinjen GFS, der stammer fra guldfisk. Resultatet viste, at der var dårlig correlation 
mellem in vitro data og in vivo data for en gruppe af pesticiderne, der hedder carbamater. 
Carbamater er fra toksicitetsforsøg med fisk kendt for at hæmme enzymet acetylcholine 
esterase. Pesticidgruppen carbamater viste en lav giftighed overfor GFS cellelinjen, hvilket 
forklares med, at GFS cellerne ikke har haft nok acetylcholine esterase aktivitet til at kunne 
tillade en hæmning af enzymet (Saito et al., 1991). Det er ifølge Schirmer (2006) et eksempel på 
hvor vigtigt det er, at undersøge et kemisk stofs virkning på forskellige cellelinjer fra forskellige 
væv og organer i dyret, samt på endpoint specifikke funktioner. En sådan undersøgelse vil være 
tidskrævende og bekostelig, idet der skal bruges ressourcer på at lave mange forskellige forsøg 
1. Ændringer i 
mitokondrierne 
2. Celledød  
3. Lysosomal aktivitet 
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med det samme kemiske stof. Dette taler imod argumenterne om, at in vitro forsøg er 
omkostningseffektive og hurtige at udføre. Det er også den erfaring jeg har gjort mig i mine 
eksperimenter.  
 
En anden hindring for at integrere fiskeceller i kemikalielovgivninger er, at celler i mange 
tilfælde har vist sig at være mindre sensitive overfor et kemisk stof end fisk har været det 
(Schirmer, 2006). Der skal derved bruges højere koncentrationer, for at opnå en effekt af det 
testede kemikalie, hvilket jeg også selv har oplevet i mine forsøg med akrylamid.  
 
5.1.4 Test med embryoner 
Der er umiddelbart en stor interesse omkring en mulig udskiftning af de unge og voksne fisk, 
der bruges i den akutte toksicitets test med embryoner. Vaughan & Egmond (2010), Embry et al. 
(2010), Lammer et al. (2009) og Schulte & Nagel (1994) er alle eksempler på forskere, der 
støtter op om tests med embryoner. Et embryon har nogle specielle karakteristika, der gør dem 
specielt egnede til toksicitets testning, da de er en god model for at forstå toksiske mekanismer 
og forudsige kroniske effekter (Scholz et al., 2008). Tests med embryoner kan laves i stor skala 
med mange replikater og mange test kemikalier. De kan desuden følges fra kort efter 
befrugtningen, og under kontrollerede laboratorieforhold. For beskrivelse af metoden refereres 
til Schulte & Nagel (1994) og Vaughan & Egmond (2010). ”Fish Embryo Toxicity Test" Draft 
New Guideline (2006) er i øjeblikket ved at blive valideret af OECD (OECD, 2011).  Ifølge 
europæisk lovgivning er fisk i embryon (foster) stadiet ikke et beskyttet dyr, men først når de er 
i stand til at svømme og spise frit (Vaughan & Egmond, 2010), hvilket gør, at der 
lovgivningsmæssigt ikke er noget i vejen for at lave økotoksikologiske tests med embryoner. 
Vaughan & Egmond (2010) testede forskellige tensiders (overfladeaktive stoffer) effekt på både 
embryoner og voksne fisk. Resultaterne viste, at nogle af tensiderne havde tilsvarende toksiske 
effekter på embryoner og fisk, mens en anden gruppe af tensiderne havde større toksisk effekt 
på embryoner end fisk.  
 
Et af problemerne med embryon tests er, at der kan være store forskelle i stofskifteaktiviteten, 
og dermed i omsætningen af fremmede stoffer. Det kan medføre en overestimering af den 
toksiske effekt på embryonerne, fordi de ikke kan metabolisere kemiske stoffer lige så effektivt 
som voksne fisk. Det modsatte er tilfældet ved fiskeæg, der er dækket af en hård skal, hvor 
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kemikaliet ikke kan trænge ordentligt igennem, hvilket kan føre til en underestimering af 
kemikaliets toksiske effekt (Tyle, 2011). Rent etisk er diskussionen svær, da det kan diskuteres 
hvor grænsen imellem et embryon og en udvokset fisk går (Halder et al., 2010).  
 
5.1.5 Reduktion af antallet af fisk i ”Fish, Acute Toxicity Test" 
Der er to forslag til at reducere antallet af fisk i ”Fish, Acute Toxicity Test”, et hvor antallet af 
fisk nedbringes, og et hvor data fra alger og dafnier skal have en mere fremtrædende plads. Da 
den akutte toksicitetstest for fisk blev indført i 1981 var anbefalingen at bruge 10 fisk per 
testkoncentration. I 1984 blev anbefalingen ændret til mindst syv fisk per testkoncentration 
(OECD, 1992a). Et studie af Douglas et al. (1986) viser, at LC50 værdien for forsøg udført med 
fire testgrupper og syv fisk i hver kun er marginalt forskellig fra de anbefalede fem testgrupper 
og ti fisk i hver. Der er ikke refereret til dette studie i OECD Guideline 203, blot til at ændringen 
sker efter en anmodning fra Storbritannien (OECD, 1992a), men man kan forestille sig, at 
studier, lignende Douglas et al. (1986), har spillet en rolle i beslutningsprocessen. Dette viser, at 
tidligere ændringsforlag til OECD´s risikovurderingsmetoder er blevet imødekommet. 
 
Det andet forslag til at reducere antallet af fisk i de akvatiske risikovurderingsmetoder er at give 
alger og dafnier spiller en større rolle. Det er rapporteret i flere studier, at alger og dafnier er 
mere sensitive overfor miljøfarlige kemikalier end fisk (Hutchinson et al., 2003; Hoekzema et 
al., 2006 m. fl.), hvilket har ført til en ”threshold-approach” test (OECD, 2010). Princippet i den 
kan skitseres i fem trin: 
 
1) Eksisterende EC50 værdier for alger og dafnier evalueres. Hvis de er pålidelige fortsættes 
til trin 3, og hvis ikke fortsættes til trin 2. 
2) Der generes EC50 værdier for alger og dafnier efter henholdsvis OECD Guideline 201 og 
202.  
3) Der udledes en grænseværdi (TC: threshold concentration), der svarer til den laveste 
EC50 værdi. 
4) Der udføres nu en begrænset udgave af OECD Guideline 203, hvor minimum syv fisk 
eksponeres for en testkoncentration. Hvis grænseværdien > 100 mg/L, benyttes 100 
mg/L som testkoncentration. Der er ligeledes en kontrol med syv fisk. Hvis LC50 
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værdien for fisk er højere end grænseværdien (TC) eller 100 mg/L, skal der ikke testes 
yderligere, da det indikerer, at alger og dafnier er mere sensitive end fisk.  
5) Hvis en eller flere fisk dør i eksponeringen (TC) udføres den fulde OECD Guideline 203 
(OECD, 2010). 
Fordelene ved at lave disse reduktioner i fiskemængden er umiddelbar klare; det lever op til 
Russel & Burch´s (1959) princip om at reducere, og REACH´s formål med at reducere antallet 
af forsøg med vertebrater efterleves også, idet der foreslås færre fisk til brug. I en undersøgelse 
udført af Hutchinson et al. (2003) der har undersøgt studier af 91 farmaceutiske stoffer var alger 
og dafnier mere sensitive end fisk ved 73 af stofferne, hvilket vil sige i 80 % af tilfældene. Ud 
fra denne betragtning vurderer Hoekzema et al. (2006), at det er fornuftigt at bruge EC50 værdier 
fra alger og dafnier i stedet for LC50 værdier fra fisk. Metoden resulterede i OECD Guideline 
126: Short Guidance on the Threshold Approach for Acute Fish Toxicity (OECD, 2010).   
 
5.1.6 In vivo data kontra in vitro data 
Overordnet set er der en række fordele og ulemper ved både in vivo forsøg, herunder forsøg med 
alger, dafnier og fisk, og in vitro forsøg, herunder forsøg med embryoner og cellelinjer. Foruden 
de tidligere nævnte fordele ved in vitro forsøg (reducerede omkostninger, kortere tidsforbrug, 
der bevirker, at flere kemiske stoffer kan testes), så kan in vitro systemer afspejle effekter målt 
in vivo samt bruges til at studere virkningsmekanismerne bag de kemiske stoffers effekt på 
cellerne (Stone et al., 2009).  
 
I kapitel 4 ”Fish cell lines – a possible role in the aquatic risk assessment?” præsenteres de 
erfaringer jeg har gjort med anvendelsen af in vitro forsøg. Resultaterne gør det umiddelbart 
svært, at argumentere for anvendelsen af in vitro forsøg, da de opnåede resultater ikke var 
reproducerbare. I diskussionen, der efterfølger præsentationen af resultaterne, redegøres for 
nogle af de faktorer, der kan have haft betydning for forsøgenes udfald. Erfaringerne siger dog 
også noget om hvor svært det kan være at etablere en fiskecellelinje, idet CCB cellelinjen har 
været anvendt længere tid på DTU end EPC cellelinjen har på RUC.  
 
Udover de fire tiltag for at reducere antallet af fisk i den akvatiske risikovurdering, er deling af 
data et yderligere tiltag, der bør integreres i risikovurderingen.  
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5.1.7 Datadeling 
Deling af data er en åbenlys vej at gå i forhold til at reducere mængden af unødvendige 
dyreforsøg, og der er stor efterspørgsel efter en lovpligtig tilgang til emnet (Combes et al., 
2003). I forvejen er nye registranter forpligtet til at undersøge allerede eksisterende 
dataoplysninger, om det kemiske stof de ønsker at registrere. Det åbenlyse incitament for 
registranterne i denne metode må være, at udgifterne til datafremskaffelse reduceres kraftigt. I 
en kommentar af Combes et al. i tidsskriftet Alternatives to Laboratory Animals (ATLA) i 2003 
foreslås det, at lave et database system, A Substance Information Exchange Forum (SIEF), hvor 
registranter forpligter sig til at indsende oplysninger om de kemiske stoffer de har testet. Til 
gengæld kan de frit benytte oplysningerne fra andre registranter, mod at betale en del af de 
omkostninger, der har været til forsøget. Ulempen ved datadeling er, at der kan være fortrolige 
oplysninger om produktsammensætninger, som registranterne ikke vil dele, men det må der 
kunne tages højde for, idet hvert kemikalie registreres for sig. Deling af data er ikke et alternativ 
til den akutte fisketest, men et tiltag, der kan implementeres sideløbende med en eventuel 
implementering af de foreslåede alternativer til den akutte fisketest. Implementering af 
datadeling på en fornuftig måde i REACH kræver politiske tiltag i form af regler, der kræver, at 
alle relevante virksomheder skal deltage.    
 
Fordele og ulemperne ved in vivo kontra in vitro forsøg og de specifikke alternativer til den 
akutte fisketest opsummeres i det følgende afsnit, hvor også et løsningsforslag, til hvordan en ny 
tilgang til miljørisikovurdering kan se ud, vil blive præsenteret.  
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5.1.8 Opsummering 
Som del I viser, så findes der allerede en række alternativer til den akutte fisketest. Tabel 9 
opsummerer de vigtigste fordele og ulemper ved de forskellige risikovurderingsmetoder.  
 
Tabel 9 illustrerer fordele og ulemper ved de fem alternativer til den akutte fisketest.  
Risikovurderingsmetode Fordele  Ulemper 
Computermodeller (QSAR´s)  Lavere omkostninger, når 
modellen er etableret 
 Når en model er etableret, 
kan alle bruge den. 
 Hurtig 
 Kan vurdere et næsten 
ubegrænset antal 
kemikalier på meget kort 
tid. 
 Risiko for, at giftige stoffer 
ikke opdages i en model.  
 Dyrt og tidskrævende at 
udvikle computermodeller 
 Det antages i QSAR´s, at 
kemiske stoffer, der ligner 
hinanden i struktur reagerer 
ens uanset hvilken 
sammenhæng det befinder 
sig i. 
In vitro metoder   Accepteret som 
risikovurderingsmetode i 
den del af REACH, der 
omhandler 
humantoksikologi. 
  Reducerer mængden af 
giftigt affald 
 Lavere omkostninger 
  Godt screeningsredskab 
 Ekstrapolering fra in vitro 
forsøg til in vivo forsøg. 
 Celler er i nogle tilfælde 
mindre sensitive end fisk. 
 Cellens organspecificitet er 
vigtig. 
 Kan blive dyrt og 
tidskrævende, hvis mange 
cellelinjer og metoder skal 
testes.  
Test med embryoner fra fx Danio 
rerio 
 Allerede accepteret i tysk 
spildevandslovgivning. 
 OECD Guideline på vej  
 Mange stoffer kan testes på 
kort tid. 
 Etisk diskussion af på 
hvilket livscyklusstadie en 
fisk defineres som et 
embryon.   
 Sensitivitet i forhold til 
voksne fisk 
Reduktion af antallet af 
fisk/”Threshold approach” 
 Ingen ekstrapolering fra in 
vitro forsøg til in vivo 
forsøg. 
 ”Threshold approach” har 
resulteret i en OECD 
Guideline.  
 Der bruges for få 
koncentrationer, så det kan 
være svært at bedømme om 
det er udefrakommende 
faktorer eller kemikaliet, 
der slår fisken ihjel. 
 
Som tabel 9 viser, er der mange alternative metoder, som kan supplere eller helt erstatte den 
traditionelle akutte fisketest. Der er dog ingen af mulighederne, der alene er den endegyldige 
løsning på problemet med dyreforsøg. Derimod vil en kombination af in vitro tests, overskuelige 
og lovpligtige databaser til deling af data og QSAR modeller være en fornuftig løsning. Ifølge 
Schirmer et al. (2006) får tests med embryoner en stor plads i den fremtidige 
kemikalielovgivning. Når man sammenligner forsøgsprocedurerne for embryoner og in vitro 
tests, så er min vurdering at in vitro metoder med fiskecellelinjer er nemmere at udføre, og 
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kræver mindre arbejde. Men da embryoner allerede bruges i national reguleringssammenhæng i 
Tyskland til at teste giftigheden af spildevand, så er der måske en anden accept af denne type 
test. Derudover repræsenterer embryoner bedre en hel fisk i forhold til fiskecellelinjer, særligt på 
et sent stadie i deres udvikling. I forhold til REACH, så er in vitro metoder allerede accepteret 
indenfor den humantoksikologiske risikovurdering, hvorfor jeg vurderer, at springet til, også at 
godkende in vitro metoder i den økotoksikologiske risikovurdering, ikke er så stort. Ændringen i 
antallet af fisk, der bruges i den akutte fisketest, er en start i forhold til at minimere antallet af 
dyreforsøg. OECD´s godkendelse af ”Threshold approach” metoden tyder på, at også den 
politiske vilje til at minimere antallet af dyreforsøg er til stede. Princippet i datadeling kan 
kombineres med alle slags forsøgsdata, både fra den oprindelige akutte fisketest, data frembragt 
efter ”threshold approach” metoden, in vitro data og data fra QSAR modeller.  
 
På baggrund af diskussionen af de forskellige foreslåede metoder, samt 
implementeringsmuligheder, kan en ny tilgang til miljørisikovurderingen af kemikalier foreslås. 
På det laveste volumen niveau, 1-10 tons/år, kan QSAR modeller og in vitro metoder benyttes 
som et screeningsværktøj, og et supplement til de nuværende krav om forsøg med alger og 
dafnier. Et konkret bud på, hvilken metode den nuværende akutte fisketest kan erstattes eller 
supplere, er ”Threshold Approch” metoden. I miljørisikovurdering vil man gerne teste på de 
mest sensitive organismer, da det giver den bedste beskyttelse af miljøet. Der er konsensus 
blandt forskere om, at alger og dafnier er mere sensitive end fisk, og da de desuden er fuldt ud 
implementeret i risikovurderingen, så er det et oplagt sted at begynde i forsøget på at nedbringe 
antallet af dyreforsøg.  
 
Tilgangen er en kombination af flere af de omtalte alternative metoder, og skal ses som et 
forslag til at forbedre den nuværende økotoksikologiske risikovurdering. Deling af data bør være 
en del af det, hvilket dog kræver at virksomhederne i højere grad lever op til deres forpligtelser 
omkring fremskaffelse af data. Heri ligger der dog et problem, idet kemikaliesammensætningen 
i virksomhedens produkter kan betragtes som fortrolige oplysninger af virksomheden, og 
virksomheden derfor ikke er villig til at dele data fra toksikologiske tests. Et incitament for 
virksomheden kan være reducerede økonomiske omkostninger. Deling af data kan foregå på en 
sådan måde, at alle former for resultater kan lægges op, også tidligere dyreforsøg. Alt 
tilgængeligt data skal lægges i en database (lovpligtigt medlemskab), og så bør alle 
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virksomheder være med til at bruge den, og man kan opnå ”rabat” på medlemsskabet hvis man 
bidrager med data. Ifølge Tyle (2011) er det vigtigt at tænke på, at alle metoder bidrager med 
noget biologisk forskelligt, hvilket også gør, at man ikke direkte kan erstatte en test med en 
anden.  
 
  
64 
 
5.2 Del II: Implementering af fiskeceller og andre ”alternative” metoder i 
REACH-forordningen 
 
Hvor første del (I) præsenterede de redskaber, der skal til for at opfylde Russell & Burch´s 
(1959) principper (reducer, raffiner og erstat) vil anden del (II) fokusere på, hvordan disse 
redskaber kan implementeres i REACH-forordningen. Udover de videnskabelige forhindringer, 
som beskrevet i del I, så er der nogle grundlæggende ting, der skal være på plads inden de 
foreslåede alternative metoder kan implementeres i REACH. Som en start vil jeg kort beskrive 
den proces en alternativ metode skal igennem før en eventuel validering. Derefter følger en 
drøftelse af hvordan de forskellige tiltag kan implementeres. In vitro metoder (fiskecellelinjer) 
vil fylde mest i drøftelsen, da det er den alternative metode, som jeg selv har udført 
eksperimenter med, og derfor har mest erfaring med.  
5.2.1 ECVAM  
Det Europæiske Center for Validering af Alternative Metoder (ECVAM) er ansvarlig for 
koordineringen af den videnskabelige validering af nye alternative forsøgsmetoder i den 
Europæiske Union. Det betyder, at har man et forslag til en alternativ metode, er det ECVAM, 
som skal bedømme om metoden kan godkendes. I udviklingen af nye forsøgsmetoder indgår 
fem fastlagte trin, som alle forslag skal igennem. De fem primære trin er: udvikling af 
forsøgsmetode, prævalideringsfase, valideringsfase, uafhængig vurdering og en endelig 
udvikling af forsøgsmetoden med henblik på regulatorisk godkendelse. Hvis en metode ønskes 
prævalideret, skal der udfyldes en formular, der dybdegående beskriver metodens formål, 
relevans og udførelse. Godkendes metoden er stoffet prævalideret, og der kan arbejdes videre 
med at udvikle metoden. Validering er defineret som en proces, hvor en metodes relevans og 
pålidelighed fastlægges til et bestemt formål ud fra nogle forudbestemte kriterier fastlagt af 
ECVAM. Der skal foreligge et solidt datagrundlag for, at en alternativ metode kan komme i 
prævalideringsfasen, samt en detaljeret beskrivelse af metodens formål, udførelse og endpoints 
(ECHA, 2010). Data valideres ved at sammenligne med data fra in vivo forsøg. Desuden er der 
krav om, at en metode skal kunne give de samme resultater i forskellige laboratorier, således at 
det sikres, at resultaterne kan reproduceres uafhængigt af laboratorieapparatur. Reproducering af 
data er derfor en vigtig del af valideringsprocessen (Tyle, 2011).  
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5.2.2 Implementering af de forskellige tiltag i REACH 
Det er svært at sige præcist hvad der skal til for at få en metode accepteret og implementeret i 
REACH. Overordnet set, så er det vigtigt, at datagrundlaget er i orden, og at metoden bliver 
fundet valid. En mulig implementering af de alternativer, til den akutte fisketest, som foreslås i 
dette speciale, skitseres her.  
 
“OECD Guideline 126: Short Guidance on the Threshold Approach for Acute Fish Toxicity” 
foreligger allerede, hvilket betyder at vejen er banet for implementering af ”Threshold 
Approach” metoden. Eftersom der ikke er nogen ”nye” metoder i denne guideline, og der 
foreligger gode argumenter for, at alger og dafnier i 80 % af tilfældene er mere sensitive end 
fisk (Hoekzema et al., 2006; Hutchinson et al., 2003), vurderer jeg ikke, at det vil være et 
problem at implementere den i REACH-forordningen samt at få miljømyndighedernes accept af 
den.  
 
In vitro metoder vil være sværere at opnå en regulatorisk godkendelse af, men eftersom, at in 
vitro metoder allerede bruges indenfor humantoksikologien, kan man forvente, at den 
overordnede accept af in vitro metoder i REACH foreligger. Det kan undre, at in vitro metoder 
er en integreret del af den humantoksikologiske del af risikovurderingen, men ikke i den 
økotoksikologiske del. Et muligt svar kan være, at der er mere fokus på beskyttelsen af 
mennesket end på beskyttelsen af miljøet, så det har været af højere prioritet at udvikle nye 
metoder til brug i humantoksikologi. Derudover er menneskekroppen en meget velkendt 
organisme, hvilket betyder, at det er lettere at ekstrapolere fra celleniveau til organ- og 
vævsniveau, da processerne er mere velkendte og fagligt underbyggede. En meget vigtig ting i 
forhold til implementeringen af in vitro metoder er, at der skabes videnskabelig konsensus 
omkring anvendeliheden af in vitro metoder. 
 
Toksicitetstest med embryoner, der er en anden måde at udføre in vitro forsøg på, har opnået 
stor opmærksomhed og har også resulteret i en OECD Guideline ”Fish Embryo Toxicity Test” 
(OECD, 2006). I og med, at denne metode allerede er i brug i den nationale tyske regulering af 
spildevand, så kan man forestille sig, at der ikke er så langt til også at kunne implementere den i 
REACH. Miljøstyrelsen (MST) i Danmark er mindre positive overfor denne tests, da de ikke 
mener, det er et alternativ til den akutte fisketest, da der testes på et andet livsstadie (se 
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appendiks F). Ifølge Tyle (2011) er det ikke selve testmetoden MST er imod, men det, at den er 
foreslået som erstatning for den akutte fisketest. Det understreger hvor vigtigt det er, at have for 
øje hvad det er man tester, og ikke fokusere så entydigt på at erstatte den akutte fisketest. På 
baggrund af dette kan det stadig fastlås, at standardmetoder er meget vigtige for godkendelsen af 
in vitro metoder, hvilket stemmer overens med betragtninger i Schirmer (2006).  
 
5.2.3 Valg af in vitro forsøgs metoder 
Hvis der tages udgangspunkt i mine egne forsøg, er det MTT metoden, der bliver foreslået som 
en alternativ metode, og indsendt til ECVAM. Hvis man udelukkende ser på resultaterne fra 
disse forsøg, så vil de ikke være egnede til en prævalidering, idet de ikke har været 
reproducerbare, hvilket må siges, at være et minimums krav til nye alternative forsøgsmetoder. 
Af den grund vil jeg forholde mig til MTT metoden generelt. En umiddelbar vurdering af 
metoden er, at den er velegnet som korttids toksicitets test af kemikalier, men at den stadig har 
plads til forbedringer. MTT metoden er en meget brugt metode til at teste cytotoksicitet, og der 
er lavet mange studier af metoden, generelt med gode resultater. Den er blandt andet 
sammenlignet med en anden meget anvendt metode, neutral rødt metoden. Resultaterne fra de to 
metoder havde en god korrelation, hvilket betyder, at de lå tæt på hinanden (Chiba et al., 1998). 
Chiba et al. (1998) rapporterer dog også, at der kan være stor forskel på sensitiviteten i de to 
metoder, hvilket styrker tankegangen om, at in vitro tests er meget svingende i sensitivitet. Jeg 
vurderer alligevel, at det styrker anvendeligheden af MTT metoden, at den kan sammenlignes 
med neutral rødt metoden, fordi den er valideret, som metode i de humantoksikologiske 
risikovurderingsmetoder. Caminada et al., (2006) har sammenlignet EC50 værdierne fra to 
forskellige fiskecellelinjer (RTG-2 og PLHC-1) med EC50/LC50 værdier fra dafnier og fisk. EC50 
værdierne for dafnier var lavere end for cellelinjerne, hvilket indikerer, at cellelinjerne er mindre 
sensitive end dafnier. For fisk fandtes der ingen signifikant korrelation imellem in vitro data og 
in vivo data. Ifølge Dierickx & Vyver (1991) og Magwood & George (1996), er der gode 
korrelationer mellem in vitro data og in vivo data, når neutral rødt metoden anvendes. 
Ovenstående indikerer, at neutralmetoden er mere sensitiv end MTT metoden, og derfor 
umiddelbart et bedre metodevalg end MTT metoden.  
 
Det ville være oplagt i højere grad at undersøge om de to forskellige metoder giver forskellige 
resultater overfor forskellige fiskecellelinjer og grupper af kemikalier, da det vil øge tilliden til 
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metoderne, hvis det kan anbefales at bruge en af metoderne på særlige fiskecellelinjer eller 
bestemte kemikaliegrupper.  
5.2.4 Valg af cellelinjer til in vitro forsøg 
Jeg har i mine økotoksikologiske undersøgelser testet to forskellige kemikalier (acrylamid og 
kaliumdikromat) på to forskellige cellelinjer: CCB og EPC. Her opnåede jeg EC50 værdier på 
7,49 µg K2Cr2O7/ml for CCB cellerne og 9,4 µg K2Cr2O7/ml for EPC cellerne. De to EC50 
værdier ligger tæt på hinanden, og eftersom det er mine bedste resultater, er det ikke muligt at 
give en vurdering af hvilken en af de to cellelinjer der er bedst egnede til MTT metoden eller 
generelt i in vitro forsøg. For sammenligning med andre cellelinjer henvises, der til diskussionen 
i kapitel fire. Ud fra praktiske erfaringer jeg gjorde mig under laboratoriearbejde, er min 
vurdering, at CCB cellerne var lidt nemmere at håndtere. De var hurtigere til at reproducere sig, 
hvilket sandsynligvis kan forklares ved at de blev dyrket ved højere temperaturer, og deres 
morfologi var nemmere at studere i mikroskopet. Forsøgene med CCB cellerne blev, som 
tidligere nævnt udført på DTU, hvor jeg var omgivet af folk, der havde mange års erfaring med 
at håndtere cellerne. Forsøgene med EPC cellerne er udført på RUC, hvor det at beskæftige sig 
med fiskecellelinjer er ret nyt, og ingen derfor har stor erfaring med at håndtere dem. Det 
anvendte mikroskop var desuden bedre på DTU end på RUC. Laboratorieforholdene kan derved 
have påvirket min vurdering af sværhedsgraden af at håndtere cellelinjerne. 
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6. Konklusion 
De eksisterende miljørisikovurderingsmetoder i REACH tager udgangspunkt i testning på tre 
trofiske niveauer: invertebrater (helst dafnier), primær producenter (helst alger) og vertebrater 
(fisk). Kort tids forsøg med alger (72 t) og dafnier (48 t) er påkrævet på volumenniveauet 1-10 
tons/år. Kort tids forsøg med fisk (96 t) er påkrævet på volumenniveauet 10-100 tons/år. 
Udgangspunktet for dette speciale har været at undersøge om in vitro metoder med 
fiskecellelinjer var anvendelige, samt hvorledes disse kunne implementeres i den akvatiske 
miljørisikovurdering.  
 
Gennem specialets analyser har jeg identificeret fordele og ulemper ved in vitro forsøg. En 
afgørende barriere for at implementere in vitro test med fiskecellelinjer er, at der ikke er 
konsensus om deres anvendelighed blandt forskerne. Det bunder blandt andet i, at sensitiviteten 
af fiskecellelinjer er meget varierende, hvilket understøttes af mine resultater. Mine resultater 
indikerer, at fiskecellelinjer udviser større sensitivitet end fisk for kaliumdikromat og mindre 
sensitivitet end fisk for acrylamid. De modstridende forhold gør det svært at konkludere på 
anvendeligheden af in vitro metoder.  
 
Mange forskere fremhæver in vitro metoder, som værende omkostningseffektive, hurtige at 
udføre, hvorved en stor mængde kemiske stoffer kan screenes på kort tid, og mindre 
affaldsproducerende. Min erfaring er, at det har været tidskrævende og dermed også 
omkostningsfuldt at udføre in vitro forsøg, men da jeg kun har afprøvet en metode, MTT 
metoden, er det ikke muligt at konkludere generelt på in vitro metoder baseret på dette.  
 
På baggrund af ovenstående kan jeg konkludere at anvendeligheden af in vitro forsøg med 
fiskecellelinjer på nuværende tidspunkt er begrænset, men kan benyttes som et 
screeningsværktøj på volumenniveauet 1-10 tons/år på grund af de nævnte fordele. Som 
supplement til in vitro forsøg vil jeg anbefale QSAR modeller. Som erstatning for den akutte 
fisketest på volumenniveauet 10-100 tons/år foreslår jeg at indføre ”Threshold approach” 
metoden (OECD Guideline 126), da dafnier umiddelbart udviser større sensitivitet end fisk og 
fordi der foreligger en standardmetode.  
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En implementering af in vitro metoder i den akvatiske miljørisikovurdering i REACH kræver, at 
der er konsensus blandt forskerne omkring anvendeligheden af disse. I den humantoksikologiske 
risikovurdering i REACH er in vitro metoder accepteret til flere formål. På baggrund af dette 
konkluderer jeg, at når forskerne opnår evidensbaseret enighed, så er der ikke nogen barrierer 
for at implementere in vitro forsøg med fiskecellelinjer i den akvatiske miljørisikovurdering.  
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o Appendiks B: Probitanalyser 
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A: Rådata  
Cell density (CCB cells only) (figure 5):  
Control 624.000 500.000 312.000 156.000 62.400 Blank 
0,068 2,64 2,353 1,773 0,624 0,37 0,044 
0,085 3,279 2,623 1,915 0,829 0,537 0,044 
0,099 2,975 3,176 1,442 0,768 0,443 0,047 
0,059 3,607 2,341 1,812 0,95 0,467 0,044 
 
Short-term toxicity tests (24 h): 
 CCB exposed to potassium dichromate (figure 6a) 
Control 0,1 0,5 5 10 25 50 Blank 
1,34 1,133 1,769 1,31 0,559 0,16 0,11 0 
1,533 1,553 1,79 1,313 0,845 0,265 0,152 0,002 
1,824 1,47 1,848 1,548 0,775 0,38 0,164 0 
1,437 1,606 1,852 1,302 1,185 0,315 0,164 0 
 
 
 
 
       
EPC exposed to potassium dichromate (figure 6b) 
Control 0,1 µ/L 0,5 µ 1 µ/L 5 µ/L 10 µ/L 25 µ/L 50 µ/L Blank 
0,286 0,22 0,283 0,244 0,159 0,125 0,068 0,021 -0,001 
0,324 0,2 0,137 0,215 0,14 0,115 0,063 0,024 0 
0,375 0,193 0,165 0,26 0,144 0,106 0,072 0,024 0 
0,319 0,271 0,308 0,184 0,142 0,127 0,086 0,032 0,001 
0,257 0,223 0,173 0,23 0,149 0,122 0,079 0,024 -0,001 
0,305 0,215 0,166 0,188 0,16 0,099 0,071 0,032 0 
0,224 0,201 0,184 0,236 0,138 0,107 0,068 0,025 0 
0,243 0,224 0,268 0,215 0,143 0,095 0,062 0,024 0,001 
0,29163 0,21838 0,2105 0,2215 0,14688 0,112 0,07113 0,02575 0 
 
CCB cells exposed to acrylamide (figure 8a) 
Control 2,5 5 20 50 200 400 Blank 
1,648 1,688 2,284 1,887 2,006 1,679 2,426 0 
1,733 1,862 1,773 1,807 2,095 1,726 1,696 0 
1,634 1,296 2,061 1,905 1,861 1,756 1,755 -0,001 
1,883 1,655 1,668 1,918 1,77 1,391 1,675 0 
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CCB cells exposed to acrylamide (figure 8b) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 2500 4000 Blank 
0,538 0,48 0,374 0,178 0,084 0,063 0,064 0,063 0,079 -0,062 
 
EPC cells exposed to acrylamide (figure 8c) 
Control 25 50 75 100 150 250 500 
0,049 0,052 0,055 0,086 0,117 0,366 0,169 0,143 
0,049 0,058 0,092 0,084 0,108 0,364 0,137 0,173 
0,081 0,121 0,091 0,111 0,139 0,313 0,158 0,174 
0,083 0,113 0,111 0,076 0,168 0,378 0,157 0,164 
0,074 0,068 0,086 0,089 0,119 0,295 0,211 0,177 
0,086 0,075 0,074 0,066 0,147 0,329 0,206 0,18 
0,076 0,079 0,087 0,095 0,111 0,404 0,177 0,187 
0,082 0,095 0,094 0,095 0,169 0,415 0,195 0,186 
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Time-experiment (96 h) 
CCB exposed to potassium dichromate for 24 h (figure 9a) 
Control 0,1 0,5 1 10 25 50 Blank 
0,501 0,378 0,108 0,067 0,073 0,065 0,065 0,044 
0,531 0,373 0,393 0,067 0,064 0,064 0,07 0,042 
0,583 0,322 0,306 0,068 0,063 0,065 0,065 0,044 
0,648 0,304 0,225 0,07 0,066 0,066 0,07 0,043 
 
CCB exposed to potassium dichromate for 48 h (figure 9b) 
Control 0,1 0,5 1 10 25 50 Blank 
0,154 0,194 0,345 0,07 0,068 0,066 0,078 0,076 
0,453 0,444 0,411 0,066 0,065 0,064 0,07 0,064 
0,123 0,509 0,469 0,064 0,064 0,064 0,065 0,069 
0,095 0,609 0,385 0,065 0,073 0,07 0,07 0,05 
 
CCB exposed to potassium dichromate for 72 h (figure 9c) 
Control 0,1 0,5 1 10 25 50 Blank 
0,089 0,128 0,105 0,075 0,078 0,082 0,085 0,049 
0,124 0,155 0,092 0,075 0,078 0,074 0,081 0,043 
0,144 0,158 0,108 0,072 0,073 0,074 0,084 0,043 
0,091 0,167 0,109 0,077 0,075 0,077 0,086 0,043 
 
CCB exposed to potassium dichromate for 96 h (figure 9d) 
Control 0,1 0,5 1 10 25 50 
0,064 0,071 0,067 0,07 0,068 0,072 0,083 
0,083 0,101 0,066 0,069 0,068 0,071 0,073 
0,112 0,112 0,07 0,066 0,066 0,066 0,074 
0,121 0,099 0,072 0,066 0,068 0,069 0,073 
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EPC cells exposed to potassium dichromate for 24 h (figure 10a)  
Control 0,1 5 10 25 50 100 Blank 
3,583 1,721 1,704 2,238 1,753 1,489 1,667 0,000 
2,028 3,270 4,217 3,341 4,047 1,756 1,661 0,000 
1,847 1,857 1,761 4,007 1,820 1,673 1,674 0,000 
2,347 1,676 4,156 1,915 1,738 1,736 2,076 0,001 
 
EPC cells exposed to potassium dichromate for 48 h (figure 10b) 
Control 0,1 5 10 25 50 100 
1,740 2,103 1,417 1,471 1,477 1,561 1,813 
2,394 2,412 2,382 1,442 1,295 1,834 1,785 
2,327 2,282 2,422 1,448 1,608 1,849 1,553 
1,966 1,892 1,832 1,873 2,053 1,947 2,058 
 
EPC cells exposed to potassium dichromate for 96 h (figure 10c) 
Control 0,1 5 10 25 50 100 Blank 
1,493 2,304 1,218 1,214 1,344 2,707 1,649 0.001 
1,482 1,405 1,450 3,616 1,443 3,579 1,615 0.000 
1,513 2,204 2,539 4,193 2,929 3,455 1,499 0.001 
1,649 1,988 1,348 1,339 1,389 1,347 1,588 -0.000 
 
  
85 
 
CCB cells exposed to acrylamide for 24 h (figur 11a) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 Blank 
0,436 0,487 0,371 0,122 0,073 0,073 0,04 0,043 
0,381 0,558 0,356 0,127 0,065 0,072 0,037 0,044 
0,569 0,538 0,355 0,126 
 
0,067 0,04 0,043 
0,531 0,536 0,308 0,109 0,069 0,071 0,037 0,043 
 
CCB cells exposed to acrylamide for 48 h (figur 11b) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 Blank 
0,559 0,398 0,084 0,069 0,066 0,072 0,073 0,043 
0,704 0,468 0,131 0,066 0,069 0,067 0,07 0,043 
0,623 0,45 0,129 0,084 0,069 0,068 0,066 0,043 
0,63 0,38 0,09 0,066 0,069 0,07 0,064 0,042 
 
CCB cells exposed to acrylamide for 72 h (figur 11c) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 Blank 
0,356 0,07 0,061 0,066 0,067 0,066 0,07 0,043 
0,478 0,115 0,071 0,065 0,071 0,07 0,072 0,043 
0,445 0,127 0,071 0,073 0,074 0,075 0,076 0,042 
0,419 0,259 0,067 0,07 0,072 0,071 0,074 0,043 
 
CCB cells exposed to acrylamide for 96 h (figur 11d) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 Blank 
0,068 0,068 0,071 0,076 0,076 0,078 0,084 0,044 
0,414 0,215 0,072 0,073 0,075 0,077 0,077 0,043 
0,514 0,191 0,081 0,077 0,076 0,076 0,079 0,043 
0,24 0,073 0,072 0,075 0,076 0,076 0,082 0,044 
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EPC cells exposed to acrylamide for 24 h (figure 12a) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 Blank 
1,872 3,843 1,973 2,854 2,054 1,789 1,957 0 
3,318 1,737 1,620 1,409 1,553 1,890 1,926 0 
4,202 3,188 3,174 3,520 1,607 1,431 1,933 0 
4,423 1,745 1,585 2,931 1,637 1,841 1,547 0 
 
EPC cells exposed to acrylamide for 48 h (figure 12b) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 
1,779 1,388 1,779 1,924 1,820 2,170 2,115 
1,729 1,509 1,724 2,872 1,667 2,440 1,801 
1,744 1,586 1,742 1,447 1,453 1,662 1,741 
1,821 1,610 2,178 1,437 1,542 1,381 2,518 
 
EPC cells exposed to acrylamide for 96 h (figure 12c) 
Control 250 500 750 1000 1250 1500 Blank 
1,565 1,555 3,140 1,517 1,375 1,564 1,632 -0,001 
1,551 1,344 2,986 1,436 3,627 1,419 4,113 0,000 
1,510 1,291 1,149 1,904 3,999 1,403 3,472 -0,000 
1,448 1,296 1,138 1,309 1,533 1,501 3,197 0,000 
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B: Probit analyser 
 
Short-term toxicity tests (24 h): 
CCB exposed to potassium dichromate (figure 6a) 
 
 
EPC exposed to potassium dichromate (figure 6b) 
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CCB exposed to acrylamide for 24 h (figure 8a) 
 
 
Time-experiment (96 h) 
CCB exposed to potassium dichromate for 24 h (figure 9a) 
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CCB exposed to potassium dichromate for 72 h (figure 9c) 
 
 
 
CCB exposed to potassium dichromate for 96 h (figure 9d) 
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CCB exposed to acrylamide for 24 h (figur 11a) 
 
 
 
CCB cells exposed to acrylamide for 48 h (figur 11)  
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C: Interviewguide 
Interviewguiden har været vejledende for mit kvalitative interview med Henrik Tyle i den 
forstand, at jeg før interviewet havde gennemtænkt hvad jeg gerne ville tale med Henrik om. 
Interviewguiden viste sig dog at være unødvendigt, da jeg på forhånd havde sendt Henrik Tyle 
min indholdsfortegnelse, som vi i stedet styrede samtalen ud fra.  
 
Indledende briefing: 
 Marie: Jeg skriver speciale om mulighederne for at implementere forskellige alternativer 
til den nuværende risikovurdering i REACH. Herunder in vitro forsøg med 
fiskecellelinjer, som jeg har lavet forsøg med.  
 Kor præsentation af Henrik Tyles arbejdsopgaver i Miljøstyrelsen og som koordinator 
for OECD Guideline programmet.  
ECVAMS rolle 
- Hvordan valideres en metode?  
 
QSAR modeller 
Ingen formel reguleringsmæssig accept, men alligevel spås de en stor fremtid.. 
- Hvad skal der til for, at QSAR modeller godkendes som en del af risikovurderingen i 
REACH? 
- Opdatering på QSAR modeller, hvad er status?  
In vitro metoder 
- Har in vitro metoder en fremtid i REACH? 
- Har du erfaringer/meninger om in vitro metoder? For eksempel MTT og neutralrødt? 
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D: Resumé af interview med Henrik Tyle 
Henrik Tyle er biolog og arbejder i Miljøstyrelsen kemikalieenhed. Han er desuden koordinator 
for OECD Guideline programmet i Danmark, og medlem af ECHA´s medlemsstatsudvalg. 
Henrik Tyle er interviewet som faglig ekspert i kraft at hans ansættelse hos Miljøstyrelsen. 
Interviewet fandt sted den 15. august 2011 på Henriks bopæl i Farum.  
Resuméet er skrevet på den måde, at det er delt op i underemner, der viser hvad vi talte om. Det 
er kun de emner, der har direkte relevans for mit speciale, der er medtaget.  
 
ECVAM  
Henrik: In vitro metoder som udvikles af ECVAM valideres ofte ved bl. a. at sammenligne de 
indkomne testresultater med in vivo data (dvs. testdata fra dyreforsøg) der dækker / vedrører den 
samme effekt som dem der måles med den pågældende in vitro metode. Han synes det er 
selvmodsigende, at mange ECVAM folk samtidig ofte generelt udtaler, at de ikke tror på in vivo 
tests, da de undertiden giver andre resultater end dem, der forekommer på mennesker. Han 
fremhævede at testning af kemikalier på mennesker generelt er etisk problematisk og noget 
myndighederne ikke støtter op om, og at påvisning af industrikemikaliers effekt på mennesker 
ved hjælp af befolkningsundersøgelser har en række alvorlige begrænsninger og svagheder.    
 
Kritik af tests med fiskeembryoner 
Henrik: Det store problem med fiskeembryoner er, at det enzymsystem, der hedder mixed-
function-oxigenase (MFO) er meget underudviklet hos embryoner og fiskeæg. Disse Enzymer er 
meget vigtige for metabolismen, og typisk kan et fiskeembryon ikke omsætte et kemisk stof lige 
så meget / lige så hurtigt som en voksen fisk. Det samme er gældende for fiskeæg, men de har 
en korie og membraner, der beskytter ægget, og derved beskytter dem mod kemiske stoffer 
(optagelsen af stoffet kan hæmmes). Han har intet imod en test for fiskeembryoner, men man 
skal lade testen være det den er; en test, der tester kemiske stoffers virkning på fiskeembryoner, 
og man kan ikke lade den erstatte den akutte fisketest med juvenile eller voksne fisk.  
Henrik: Man skal tænke over om den test man udfører, er biologisk relevant for det man tester.  
 
QSAR i REACH 
Henrik: Der er en dansk forskningsgruppe på Fødevareinstituttet, der arbejder med QSAR 
modeller. Der findes data for 180.000 stoffer i den danske QSAR database. Der er tre krav til 
QSAR data i REACH: QSAR modellerne skal være pålidelige, dokumenterede og validerede og 
QSAR forudsigelserne skal vises at ligge indenfor modellernes brugsområde (applicability 
domæne). 
Marie: Hvad skal der til for at opnå en regulatorisk accept af QSAR data i REACH? 
Henrik: Det er svært at svare på på nuværende tidspunkt. Hans skøn er, at QSAR modeller 
relativt ofte vil kunne benyttes vedr. korttids økotoksikologiske effekter for fisk, dafnier og 
alger, m.h.t. forudsigelse af let bionedbrydelighed, og log Kow (der giver information om 
stoffets fordelingskoefficient mellem n-octanol og vand dvs. primært om stoffets hydrofobicitet; 
en meget vigtig parameter i relation til at give et skøn over kemiske stoffers 
bioakkumuleringspotentiale, deres basale (minimums) kortids toksicitet for organismer, der 
lever i vand, samt adsorption til organiske materiale i jord). M.h.t. forudsigelser for 
hudirritation, hudallergi og genotoksicitet (mutagenicitet og kræft) har (Q)SAR modeller også et 
stort anvendelsespotentiale, men generelt er toksikologers og myndigheders viden om QSAR 
metoder begrænset, hvilket er en barriere for deres anvendelse. Dette er der forsøgt rådet bod på 
primært ved hjælp af OECD´s (Q)SAR program, (Q)SAR ToolBox projektet, som Henrik og 
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lederen af forskergruppen på Fødevareinstituttet deltager i. For andre toksikologiske effekter, f. 
eks. kronisk toksicitet og reproduktionstoksikologiske effekter, er den nuværende viden for 
begrænset, at det ofte vil være muligt på kort sigt at erstatte testning med (Q)SAR forudsigelser, 
men alligevel kan sådanne metoder – og in vitro testning – hjælpe med til at rejse mistanker mod 
bestemte stoffer eller stofklasser og dermed til intelligente testningsstrategier.  
 
REACH 
Henrik: I Member State Committe skal vi lave et compliance tjek, for at undersøge om 
registreringen af stoffer er sket fyldestgørende. Dette skal i følge REACH kun ske for 5 % af 
stofferne i de forskellige tonnage-bånd, men myndighederne og Det Europæiske 
Kemikalieagentur (ECHA) har heller ikke har ressourcer til mere. REACH har bestemt, at det 
bl.a. skal være tilfældigt hvilke stoffer der laves compliance tjek, men Henrik mener, at det ville 
være mere optimalt om næsten alle compliance tjek blev lavet på de registreringer, hvor man har 
mest mistanke om, at der kunne være nogle forkerte oplysninger, og at disse kan give anledning 
til alvorlige problemer med kemikaliesikkerheden. Industrien har generelt ansvaret for at deres 
registreringer er korrekte, fyldestgørende og at kemikalierne anvendes uden risici. 
Ved alle stoffer i tonnagebåndet over 100 tons per EU producent/ importør (dvs. tonnagebåndet 
100-100 og >1000 tpa) skal der søges for at få lov til at lave dyreforsøg, i et forsøg på at 
beskytte forsøgsdyrene. Det er typisk reproduktionstest og langtidstests der søges om.  
Grundlæggende er der noget forkert i tilgangen om, at jo færre dyr vi slår ihjel, jo bedre. Vi skal 
hellere tænke på, at dyrene ikke skal lide. Der er så meget død i naturen, at vi hellere bør 
fokusere på ikke at pine dyr.  
Der er publicerede undersøgelser, der viser, at i 80 % af alle tilfælde, så er der en fin korrelation 
mellem tests med dafnier og tests med fisk. Vi er stadig interesserede i de 20 % hvor der ikke er 
korrelation.  
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E: Mailkorrespondance med ECHA 
Dear Ms Rasmussen, 
We thank you for your enquiry that has been sent to the European Chemicals Agency on the 10 June 
2011. 
In general, data generated from in vitro test methods can be used under REACH provided that the 
information provided on the endpoint under consideration is sufficient to fulfil the information 
requirements of REACH e.g. is adequate for the purposes of classification and labelling and/or risk 
assessment.  
As we explain in our Practical guide 10: How to avoid unnecessary testing on animals potential 
registrants should collect all the existing physicochemical, toxicological and ecotoxicological information 
that is available on their substance and compare this to the information requirements of REACH to 
identify the data gaps that need to be filled.  
Depending on a number of factors, such as the test method used, the applicability domain of the test 
method, the endpoint under consideration among others, the use of in vitro data may be suitable to either 
fully, or partly, fulfil the standard information requirements of REACH (given Annexes VII to X) or in 
accordance with the general rules to adapt a standard information requirements given in Annex XI (see 
section 1.4). In vitro data, including those generated by methods that do not meet internationally agreed 
validation criteria (adequacy and suitability) for a specific endpoint, shall also be considered by 
registrants and submitted in their registration dossier(s) as they may consider that such data is suitable 
for use in a weight of evidence approach (Annex XI 1.2) or to support the grouping of substances (Annex 
XI 1.5).  
When a summary of a test conducted using a validated in vitro test method is submitted in a registration 
dossier, the quality criteria specified in the EC Test Method or OECD Test Guideline for the 
corresponding endpoint have to be assessed and reported in the relevant IUCLID endpoint study record 
(i.e. the study summary). As long as the test method is listed in the EC Test Method Regulation or in the 
OECD Test Guidelines the adequacy for use for a specific endpoint has already been assessed at an 
international level and the method may be suitable to fully or partly replace animal testing. Limitations 
that may be described in the test method protocol or in the technical guidance documents must be taken 
into account (e.g. some in vitro methods are adequate only for the prediction of positive results 
(indication of a dangerous property) but not for negative results). 
Regarding your enquiry about the role of fish cells in the aquatic risk assessment in REACH, as indicated 
in our Guidance R.7b (R.7.8.3.1), at present there are no EU/OECD guidelines for in vitro tests of 
relevance to aquatic toxicity. There are, however, ongoing efforts to develop and validate in vitro 
methods which in future might be useful in a testing strategy for acute aquatic toxicity (e.g currently there 
is OECD draft guideline available on Fish embryo toxicity test (FET)). More information is available on 
OECD website at http://www.oecd.org/department/0,3355,en_2649_34377_1_1_1_1_1,00.html 
For more information on ECHA’s general approach on how to avoid unnecessary testing in animals and 
the use of in vitro methods we invite you to consult the relevant Practical Guides available on ECHA’s 
website at:  
http://echa.europa.eu/publications_en.asp 
You may find more information about alternative test methods at: 
Tracking System for alternative test methods review (TSAR) from DG JRC 
http://tsar.jrc.ec.europa.eu/ 
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European Centre for the Validation of Alternative Methods ECVAM 
http://ecvam.jrc.it/ 
EC Test Methods Regulation 
http://eur-lex.europa.eu/LexUriServ/LexUriServ.do?uri=OJ:L:2008:142:0001:0739:EN:PDF 
And last, but not least, you may also be interested to consult a recently published ECHA’s report on the 
use of alternatives to testing on animals for the REACH Regulation 2011 available at:  
http://echa.europa.eu/publications/alternatives_test_animals_2011_en.asp 
We regret to inform you that due to other priorities and high workload of our experts it is not in line with a 
current ECHA’s policy to provide you with personal advice.  
You may also wish to contact the Danish national helpdesk for more information. Please find the 
address below: 
REACH Helpdesk:  
Miljøministeriets Informationscenter, Strandgade 29, DK - 1401 Copenhagen K  
Website: www.reachhelpdesk.dk www.mst.dk  
E-mail: reachspm@mst.dk  
Telephone: +45 70 12 02 11  
Safety Data Sheet - national emergency telephone number - to be included in section 1.4 of SDS  
CLP Helpdesk:  
E-mail: CLPhelpdesk@mst.dk  
Website: www.clphelpdesk.dk  
Telephone: +45 70 12 02 11  
Documents published by national authorities: MST Website 
With kind regards 
ECHA Communications 
------------------------------------ 
I am a student at Roskilde University, Denmark and I am currently writing my master thesis in the subject 
Environmental Risk Assessment.  
My thesis is about the possible role of fish cells in the aquatic risk assessment methods in REACH. The idea is that 
fish cells could complement the Acute Fish Toxicity Test (OECD Guideline 203) and maybe could function like a 
first screening of a chemical. If the chemical showed toxicity to the fish cells, the testing procedure could be 
continued with the Acute Fish Toxicity Test.  
I read in ECHA´s newsletters that you often call for information to avoid animal testing.  
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My question is:  
How would ECHA react if the ecotoxicological data was obtained with the use of an in vitro method, for example 
fish cells? 
Does ECHA in general think that in vivo data could be replaced or supplemented by in vitro data? 
I do not know who in ECHA that would be able to answer the questions. Is it possible that I can have an e-mail 
address of someone who´s into the subject? 
Thanks a lot in advance! 
Marie Helms Rasmussen 
mhelmsr@ruc.dk 
Sent at: 6/10/2011 7:31:19 PM 
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F: Høringssvar fra Miljøstyrelsen (litteratur udleveret af Henrik Tyle) 
 
Danish EPA     2004-05-06 
 
 
Danish priority setting on TG proposal: Fish egg/embryo toxicity test 
(D/UBA) for NC priority setting of new SPSFs at the OECD WNT meeting 
2005. 
 
 
 Fish Embryo Test (D): LOW 
  
Comments: Due to our view that this is in fact NOT "an alternative" test, because it employs a 
test on vertebrates even though these animals are from an early life stage (embryos).  
Furthermore we do not think that the validation is as comprehensive / convincing as we would 
prefer.  
For estimation of acute fish toxicity we generally instead favour promotion of development of 
QSAR models. One example is the Multicase fish model developed by colleagues at the DK 
EPA. The training set of this model consisted of several hundreds of high quality data ("the 
Gillford series") published by the US EPA. One advantage of the Multicase acute fish model 
compared with this embryo test that the QSAR model for each individual chemical defines 
whether or not the prediction for each chemical is within the domain of the model, i.e. "covered" 
by the training set of the model. This is not the case when an egg/embryo test is being used. 
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